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 Les contaminations ont des origines très diverses et prennent donc de multiples 
formes. Néanmoins, elles résultent souvent de zones sources, autour desquelles se 
développent des zones diffuses. Ces dernières impactent à long terme l’utilisation des 
ressources sur un volume plus ou moins important qui dépend de la mobilité des polluants. 
 L’élimination des zones sources de pollution est donc une priorité, d’une part, parce 
qu’il est plus économique de traiter un plus petit volume et d’autre part, parce ce que les 
zones sources alimentent à long terme les zones de pollution diffuse et constituent 
intrinsèquement des menaces très élevées par contact accidentel. Conséquence des menaces 
que représentent les contaminations, celles-ci sont aussi un frein au redéveloppement, 
conduisant ainsi à l’abandon de zones bénéficiant d’infrastructures et au grignotage toujours 
plus important d’espaces naturels mettant en péril la biodiversité et les écosystèmes naturels. 
 De nombreux outils et stratégies (Colombano et al., 2010) ont été développés pour 
traiter les zones sources de contamination. Le choix de la stratégie de remédiation doit 
prendre en compte la nature des sources de contamination, les voies de propagation des 
contaminants, la concentration de ces derniers, les particularités géologiques, 
hydrogéologiques, structurales, etc. du site et l’exposition potentielle avec les vecteurs et les 
groupes sensibles présents dans le voisinage du site (Caliman et al, 2011). Les stratégies pour 
éliminer la menace des zones sources sont l’excavation, l’extraction, l’immobilisation et la 
transformation en composés moins dangereux, laquelle consiste souvent en une dégradation. 
Chaque stratégie est à considérer dans un cadre multicritères : risques (à différentes échelles 
de temps), coûts et objectifs de réutilisation. Cependant, bien que l’excavation consiste en une 
élimination définitive de la zone source de contamination, on lui préfère de plus en plus une 
gestion in-situ afin d’éviter les risques de dissémination et d’accidents (Mann et al., 1993, 
ADEME, 2009). La dégradation n’est pas toujours possible, par exemple dans le cas des 
métaux. L’immobilisation comme l’extraction sont fortement liées à l’accessibilité à la zone 
polluée. Tandis que le comportement à long terme reste difficile à prévoir pour 
l’immobilisation, en revanche l’extraction des contaminants permet leur élimination définitive 
du sol et leur éventuel recyclage, comme par exemple en récupération d’énergie. Les concepts 
d’intervention, de durabilité et d’optimisation sont particulièrement pertinents dès lors que 
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l’on considère le coût des actions de remédiation. Par exemple, selon l’analyse coût-bénéfice, 
le niveau de traitement optimal est celui pour lequel les objectifs sont atteints à coût minimal. 
Pour un site donné, il est d’abord nécessaire d’obtenir les données permettant d’estimer les 
conséquences de la contamination. On passe nécessairement par cette phase de caractérisation 
du site pour déterminer l’étendue de la contamination et pour savoir si une action de 
remédiation, coûteuse par nature, est pertinente. 
 Le choix des techniques de traitement découle de la stratégie et se réfère à de 
nombreux facteurs (propriétés physico-chimiques et concentration des contaminants, 
efficience à court ou à long terme, réduction de la toxicité ou de la mobilité ou du volume, 
facilité de mise en œuvre dans le contexte géologique et hydrogéologique, coût, etc.) et 
contraintes (physiques, réglementaires, techniques, économiques et temporels). Pour le 
traitement de sols contaminés, les techniques les plus fréquemment utilisées sont l’extraction 
de vapeurs (soil vapor extraction, SVE), la solidification ou stabilisation et le lavage de sol in-
situ (Khan et al., 2004; Gavrilescu, 2009). Par la suite, nous allons nous intéresser plus 
particulièrement au traitement in-situ de zones sources contaminées à la fois par des 
hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) classés polluants organiques persistants 
(POP) et des métaux, lesquels sont, par nature, peu ou pas volatils et non biodégradables. Les 
POPs ne se dégradent pas suffisamment sur des décennies. Ils attirent particulièrement 
l’attention parce que, comme les métaux lourds, ils donnent lieu à la bioaccumulation et à la 
bioamplification dans les chaines trophiques (UNEP-ADEME, 2005). Dans ce contexte, les 
méthodes physiques d’extraction sont inefficaces, et des traitements de lixiviation ou 
d’oxydoréduction des sols sont généralement rapportés (BRGM, 2010). En revanche, les 
coûts de réactifs apparaissent limiter l’utilisation de ces techniques. Notre démarche va donc 
consister à réduire ces coûts à travers des stratégies de réutilisation (Wang et Mulligan, 2004 ; 
Atteia et al., 2013) ou d’utilisation en cascades.  
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 Le lavage de sol sur site (ou ex-situ) et in-situ (soil-flushing) sont deux techniques de 
lixiviation capables d’extraire les contaminants du sol. Elles diffèrent par le fait que la 
première nécessite une excavation du sol contaminé. Le lavage de sol ex-situ est beaucoup 
plus efficace pour extraire les contaminants du fait de la déstructuration mécanique du sol et 
des effets comme l’attrition, le criblage ou le tamisage. En revanche, l’absence d’excavation, 
de manipulation et de transport des matériaux contaminés conduisent à de nombreux efforts 
de recherche pour améliorer le lavage in-situ.  
 Dans ce travail, nous nous sommes donc particulièrement intéressés au lavage in-situ 
qui est beaucoup plus difficile à contrôler, en particulier, vis-à-vis de son efficacité. Le lavage 
de sol in-situ consiste à lessiver les sols, sans excavation, par injection d’agents extractants 
afin d’extraire les contaminants du sol. Pour les hydrocarbures, on utilise généralement des 
surfactants en substitution des solvants. Les surfactants ont deux effets (Atteia et al., 2013) : 
1) ils réduisent la tension interfaciale entre la phase organique et l’eau et 2) ils augmentent la 
solubilité des NAPLs (non-aqueous phase liquid) dans l’eau grâce à la formation de micelles. 
A cause des interactions multiples dans le système sol, polluant, eau et surfactant, ce dernier 
peut amener une augmentation de solubilité du contaminant organique et en plus, donner lieu 
au déplacement de la phase non aqueuse, ce qui est néfaste pour celle qui est dense, car elle 
peut migrer plus profondément. A faibles concentrations de surfactant (< concentration 
micellaire critique (CMC)), les contaminants organiques sont présents autour de leur limite de 
solubilité dans l’eau. Au-delà de la CMC, les surfactants se trouvent principalement sous la 
forme de micelles. Plus ces dernières sont nombreuses, plus grandes sont la solubilité des 
contaminants organiques hydrophobes et leur biodégradabilité (Cheah et al., 1998). Pour les 
cations métalliques, l’extraction se fait par lixiviation à l’aide d’acides ou de molécules 
chélatantes (Dermont et al., 2008; Ahmed Mohamed et al., 2013; Effligenir et al., 2013). 
Néanmoins, des quantités très élevées de produits actifs par rapport aux contaminants extraits 
sont souvent rapportées dans la littérature, dû notamment à l’accessibilité des zones de faible 
perméabilité (Atteia et al., 2013). Il est donc nécessaire d’améliorer les propriétés des fluides 
de flushing pour un traitement plus homogène et plus efficace des sols.  
 Le traitement des sols par flushing comporte des risques spécifiques de dissémination 
des contaminants dans les eaux de nappe ou de surface. De plus, les fuites accidentelles à 
partir du stockage des lixiviats de sols peuvent constituer des menaces pour l’environnement. 
C’est pourquoi une préparation adéquate du terrain mettant en œuvre des barrières physiques 





Zone non saturée 
 
Zone saturée 
Figure 1 : Installations de lavage in-situ en zones non saturée et saturée. 
 
 Le lavage de sol en mode flushing apparaît parmi les techniques les plus économiques 
(Caliman et al., 2011). En revanche, les coûts de réactifs assez élevés (par ex. 1600 €/T dans 
le cas d’un surfactant) pourraient être réduits si leur réutilisation devenait possible. Par 
ailleurs, un coût non négligeable est lié à la gestion des lixiviats, sachant que leur gestion hors 
site est de l’ordre de 100 €/T et que leur volume peut être considérable du fait de la solubilité 
modérée des contaminants, de leur cinétique d’extraction lente et de leur possible dilution au 
contact des eaux de nappe. Il apparaît donc nécessaire de séparer et concentrer les polluants 
via un traitement sur site visant à récupérer les produits actifs et à recycler les effluents 
liquides.  
 Il est à noter que cette thèse est financée par le projet Européen TIMBRE (Tailored 
IMprovement of Brownfield Regeneration in Europe) du 7ème Programme Cadre du 
Développement et de la recherche (PCRD) qui a pour principal objectif d’aider les différentes 
parties prenantes en leur fournissant des approches, des outils techniques et scientifiques 
innovants et durables pour la planification de la remédiation et de la régénération de friches 
industrielles. Ce projet est destiné à améliorer l'évaluation intégrée des possibilités de 
régénération des mégasites particuliers et à faciliter leur gestion. Il réunit des partenaires 
scientifiques (universités de Bucarest, du Danemark, de Franche-Comté, de Venise, instituts 
et centres de recherche de l’environnement de République Tchèque, de Pologne et de 
Tübingen en Allemagne) et  industriels (SolGeo AG, Geo-log GmbH, GeoExperts, Zabar 
Group, GESA GmbH et JENA-GEOS®-Ingenieurbüro GmbH). En outre, le projet est suivi 
par un comité d’experts internationaux reconnus. Reparti en huit thématiques (Figure 2), il 
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comprend la collecte d’informations disponibles concernant les processus de régénération des 
friches industrielles, l’identification et l’évaluation de pratiques spécifiques au site et de leurs 
racines culturelles, l’évaluation des principales caractéristiques des processus de régénération 
des friches (histoire, utilisation antérieure des lieux, etc.), la faisabilité des technologies de 
remédiation, la régénération des structures et des matériaux déjà existants, la mise en place 
d’un site web pour la planification intégrée et l'évaluation des options de régénération des 
friches industrielles, la diffusion de ces informations et enfin la gestion et la coordination 
globale du projet dans son ensemble. 
 
Figure 2 : Logigramme du projet TIMBRE. 
 
C’est dans ce cadre que s’inscrit mon travail de thèse. Dans le contexte actuel d’urbanisation 
croissante, la réhabilitation des friches industrielles est devenue une nécessité. Les approches 
de remédiation de sols sont fondées sur des technologies vertes et le développement durable, 
lequel implique la réutilisation et le récyclage des matériaux. 
Les objectifs de mon travail de thèse sont : 
 d’améliorer l’efficacité du lavage de sol in-situ en proposant de nouveaux fluides (les 
mousses) et/ou en combinant des traitements, 
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 d’explorer les possibilités de réutilisation des fluides de remédiation de sols (RFRS) dans 
le but de réduire les impacts sur l’environnement et les coûts opérationnels, 
 d’évaluer l’intérêt de cette approche à travers des bilans quantitatifs.  
L’évaluation sera menée sur des sols contaminés offrant un large spectre de propriétés 
(géologiques, concentration et type de polluants…) à l’échelle du laboratoire et in-situ sur 
deux sites pollués (conformément aux exigences du projet). 
 
Le mémoire de thèse est structuré en trois chapitres.  
 
Le premier est consacré au traitement d’un sol sableux modérément contaminé par des 
créosotes, avec des fluides réutilisables. Ce sol provient d’un ancien site de préservation de 
bois situé à Solec Kujawski en Pologne. Après une introduction présentant l’état de l’art et les 
objectifs de l’étude, le chapitre se décline en 5 parties consacrées respectivement : 
- à des généralités sur les mousses de surfactant et les techniques de traitement des lixiviats 
pollués 
- au site de Solec Kujawski et aux caractéristiques du sol historiquement contaminé  
- aux matériel et méthodes analytiques utilisées 
- aux résultats obtenus au laboratoire sur la mobilisation d’hydrocarbures dans le sol 
contaminé par des créosotes ("étude au laboratoire") 
- à l’évaluation des techniques sélectionnées au laboratoire sur le site de Solec Kujawski 
("étude sur le terrain"). 
 
Le deuxième chapitre est dédié au traitement d’un sol argileux fortement contaminé 
par un résiduel de phase liquide non aqueuse et des métaux. Ce sol provient d’un ancien site 
sidérurgique situé à Hunédoara en Roumanie. Après une introduction présentant l’état de l’art 
et les objectifs de l’étude, le chapitre se divise en 5 parties dédiées respectivement :  
- au traitement par oxydation chimique in-situ 
- au site d’Hunédoara et aux caractéristiques du sol historiquement contaminé  
- aux matériel et méthodes analytiques utilisées  
- aux résultats acquis au laboratoire sur le sol du site ("étude au laboratoire") 





Le troisième chapitre, présenté sous forme d’un recueil de 2 publications, concerne le 
traitement de sols contaminés par des métaux. Plus précisément, il aborde la réutilisation de 
solutions d’agents chélatants de type polyaminocarboxylate pour extraire puis précipiter des 
cations métalliques divalents. 
 
Le manuscrit se termine par une conclusion générale qui résume les principaux 
résultats, présente des bilans économiques sur la répartition des coûts opérationnels et 
globaux, apporte une évaluation des approches étudiées et ouvre des perspectives.  
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 La contamination de sols de sites de préservation du bois par des polluants organiques 
tels que la créosote est le résultat d’une accumulation quotidienne de la pollution générée par 
les activités industrielles sur une longue période. Ces sols contaminés présentent un intérêt 
particulier pour les autorités sanitaires en raison du danger qu’ils présentent pour la santé 
humaine. En effet, en tant que zone source par nature difficilement biodégradable, ils 
constituent des foyers de dissémination à long terme. Ils sont une menace sérieuse pour 
l’homme et les animaux à travers la contamination de la chaîne alimentaire, la pollution 
atmosphérique et celle des eaux souterraines. La sauvegarde et la réutilisation de ces 
ressources nécessitent donc de traiter prioritairement les sources de contamination. 
 La créosote est un mélange de plus de 300 hydrocarbures issus de la distillation de 
goudrons de houille produit dans un four à coke (US EPA, 1990). Elle a principalement été 
utilisée pour la préservation des traverses de chemin de fer et les poteaux téléphoniques ou 
électriques. La durée de vie du bois traité passe ainsi de 7 ans à plus de 40 ans (Luxford et al., 
1951). Aujourd’hui, l’utilisation de la créosote a été bannie dans de nombreux pays depuis 
que la directive de la commission européenne de 2001 (2001/90/CE) a classé la créosote 
comme (géno) toxique, cancérigène pour l’homme et persistant dans l’environnement. 
 Parmi les hydrocarbures les plus toxiques présents dans la créosote et classés POP 
(Zhang, 2007), on trouve les HAP, le groupe du benzène, toluène, éthyle-benzène et xylènes 
(BTEX) et les alkylphénols (US EPA, 1990) dont les structures et les caractéristiques 
physico-chimiques sont données en annexes 1, 2a et 2b. Ces composés peu polaires sont plus 
ou moins fortement adsorbés via différents processus physico-chimiques (sorption, advection, 
diffusion et séquestration) dans la matrice du sol (Chefetz et al., 2000; Accardi-Dey et 
Gschwend, 2002; Zhou et al., 2004; Ettler et al., 2005). Les HAP, dont la structure des 16 
composés classés comme POP par l’US EPA est donnée en annexe 1, peuvent représenter 
jusqu’à 90 % du mélange. A l’exception du naphtalène, les HAP sont des composés peu 
volatils dont les températures d’ébullition sont supérieures à 300 °C. Ils sont donc très 
difficiles à extraire en phase vapeur. Très peu solubles dans l’eau (10-4-30 mg l-1), ils sont 
donc peu mobiles et difficiles à extraire. Ce sont des produits « plongeants » (densité = 1,1-
1,3) qui s’enfoncent lentement en zone saturée (ZS) jusqu’au substratum et contaminent 
durablement les eaux souterraines (Karthikeyan et Bhandari, 2001). A l’état liquide, ils 
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forment des phases denses non solubles à l’eau (DNAPL, dense non-aqueous phase liquid), 
particulièrement difficiles à traiter (Wild et Jones, 1995; Wilcke, 2000). 
 Le soil-flushing consiste à laver le sol avec une phase aqueuse contenant des additifs 
(surfactants, co-solvants, etc.) pour solubiliser les DNAPL et réduire la durée du traitement. 
L’examen de la littérature montre que l’efficacité du soil-flushing est très variable d’une étude 
à l’autre. Ces performances très contrastées ont été attribuées :  
1) à la difficulté à solubiliser les contaminants due à la forte tension interfaciale avec l’eau et 
à leur forte interaction avec les sols,  
2) à l’hétérogénéité du milieu poreux avec le passage préférentiel des solutions dans les zones 
de plus grande perméabilité (Atteia et al., 2013). D’une part, les contaminants hydrophobes 
ont tendance à se loger dans les petits pores d’où la nécessité d’appliquer une pression 
supérieure à la pression capillaire pour les déloger. D’autre part, l’eau circule mal dans les 
pores rendus hydrophobes par les contaminants, ce qui induit des chemins préférentiels et  
3) au degré de saturation du sol par la NAPL dont l’efficacité d’élimination est liée à la loi 
d’action de masse. Ainsi, on mentionne des rapports de 100 entre réactif et polluant lorsque 
les réactifs sont utilisés seuls, ce qui nécessite de récupérer et traiter des volumes d’effluents 
liquide considérables. En revanche, ces rapports peuvent devenir £ 5 lorsque les réactifs sont 
utilisés sous les formes suivantes : microémulsions, mousses ou en combinaison avec de gros 
polymères. Nous n’avons pas souhaité nous engager sur la voie des microémulsions car 
celles-ci ne se déplacent pas facilement dans les sols et peuvent contribuer à la stabilisation 
des contaminants et à l’augmentation du volume pollué. Les mousses comme les solutions de 
polymère améliorent l’efficacité du lavage grâce à l’augmentation importante de la viscosité 
du fluide qui induit le phénomène de ‘front flattening’. Ce phénomène fait que les vitesses 
dans les petits et les gros pores deviennent comparables et les petits se trouvent donc mieux 
balayés par le fluide (Robert et al, 2006). A la différence des polymères, peu études rapportent 
l’utilisation de mousses pour extraire les contaminants et aucune n’a rapporté leur utilisation 
pour extraire des HAP.  
 
Ce chapitre est divisé en cinq parties : la première présente des généralités sur les 
mousses de surfactant et les outils de traitement des lixiviats pollués, la deuxième concerne le 
site-test et les caractéristiques du sol contaminé, la troisème porte sur le matériel et les 
méthodes analytiques utilisées, la quatrième présente les résultats acquis au laboratoire et la 
dernière est consacrée à l’évaluation des techniques sélectionnées au laboratoire sur le site de 
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Solec Kujawski. La conclusion de ce chapitre donne une synthèse de l’ensemble des résultats 









1. Généralités sur les mousses de surfactants et les techniques de traitement des lixiviats 
pollués 
 
 L’élimination des zones sources s’appuie sur des stratégies alternatives d’enlèvement, 
d’immobilisation, de dégradation et d’extraction. L’excavation des sols pollués a longtemps 
été la solution de référence pour l’élimination des zones sources en réhabilitation de sites. Elle 
peut effectivement permettre une élimination définitive et rapide du problème. Toutefois, elle 
est désormais limitée à certaines situations et soufre de quelques inconvénients : limites 
d’accessibilité (profondeur < 7 m, zones non saturées (ZNS)), risques liés à la manipulation 
des polluants, coûts de transport et de gestion (Mann et al., 1993). Les solutions de gestion 
des sols contaminés par des polluants organiques comprennent essentiellement le stockage en 
décharge pour déchets dangereux, les traitements thermiques ou les biopiles (Khan et al., 
2004; ADEME, 2009; Colombano et al., 2010). Actuellement, le traitement in-situ de sols est 
préféré et recommandé (ADEME, 2009) dû à l’absence d’excavation, de manipulation et de 
transport. Cependant, il est beaucoup plus difficile d’en contrôler l’efficacité par rapport aux 
traitements ex-situ. Le traitement in-situ des zones sources consiste à éliminer ou à maitriser 
la menace qu’elles représentent. En outre, l’élimination de la zone source s’appuie 
généralement sur un train de technologies, chacune ayant ses propres performances. Pour citer 
les plus courantes, le pompage permet de récupérer les contaminants libres en phase liquide. 
Le venting (ou sparging en ZS) et la désorption thermique sont très utilisés (ADEME, 2009; 
Khan et al., 2004) pour extraire les contaminants organiques volatils (COV). Pour les 
contaminants organiques non volatils (CONV) et/ou semi-volatils (COSV) comme les HAP, 
l’oxydoréduction peut être menée pour les transformer en métabolites moins dangereux, plus 
mobiles et plus biodégradables. Le lavage de sol permet de mobiliser les contaminants avant 
traitement (Barnforth et Singleton, 2005; Lee et al., 2005 ; Svab et al., 2009). Pour ce faire, on 
utilise généralement des surfactants. Grâce à leurs propriétés tensio-actives, ces agents sont 
capables d’abaisser la tension interfaciale entre la phase liquide non-aqueuse (NAPL) et l’eau, 
et ainsi d’améliorer la mobilisation des contaminants (Martel et Gélinas, 1996; Cheah et al., 
1998; Mulligan et al., 2001; Paria, 2008). La solubilité des contaminants augmente fortement 
au-delà de la CMC, concentration libre minimale pour laquelle les surfactants s’assemblent 
sous la forme de micelles. Ces édifices sont capables de piéger les contaminants organiques et 
conduisent à la formation de microémulsions en phase aqueuse.  




 Cependant, l’efficacité du traitement in-situ de sols peut être entravée par la difficulté 
à garantir un traitement homogène du milieu (Hyman et Dupont, 2001; ADEME, 2009). Cette 
difficulté est liée à l’anisotropie du sol, et les solutions injectées circulent préférentiellement 
dans les zones de plus grande perméabilité. En milieu non saturé, la propagation des solutions 
est le résultat de la gravité, de la perméabilité et des forces capillaires. Il est donc essentiel 
d’évaluer de nouveaux fluides qui permettent une circulation plus homogène dans le milieu à 
traiter. 
 1.1. Mousses de surfactants 
  
 Les mousses sont des dispersions métastables de gaz dans des liquides, où le milieu 
gazeux est entouré de films liquides appelés films de mousse et minces d’une dizaine, voire 
d’une centaine de nm (Figure 3).  
 
 
Figure 3 : Schéma de mousse de surfactant 
 
 Les mousses sont stabilisées par des surfactants ou des nanoparticules et leur durée de 
vie peut atteindre des années (Hunter  et al., 2008; Zimmerman et al., 2011). Elles sont 
largement utilisées dans l’industrie pétrolière en récupération améliorée (Enhanced Oil 
Recovery) (Farajzadeh et al., 2012). En effet, elles améliorent considérablement l’efficacité 
du balayage gazeux utilisé pour chasser les hydrocarbures pétroliers, en réduisant la mobilité 
du gaz et en empêchant qu’il ne quitte aisément le milieu poreux. Récemment, les mousses 
ont été proposées comme outil de traitement de sols pollués. Couto et al. (2009) ont montré 




que l’efficacité et l’homogénéité de l’extraction de diesel dans des sables par des mousses 
sont beaucoup plus élevées que celles obtenues par des solutions des mêmes surfactants. 
Mulligan et Eftekhari (2003) ont montré que l’utilisation d’une solution de surfactant sous 
forme de mousse est plus efficace pour extraire le penta-chloro phénol (PCP) dans des sables 
et des limons. De plus, le bilan de matière a montré qu’une fraction significative de ce 
contaminant faiblement volatil avait été mobilisée dans la phase gazeuse des mousses. 
 Par ailleurs, toute mobilisation génère un risque de dissémination et d’aggravation de 
la pollution des eaux souterraines. Il est donc indispensable de les traiter. Toutefois, les coûts 
liés aux grands volumes de sol et d’effluents à traiter, limitent les opérations de remédiation. 
Réutiliser les réactifs de traitement (eau, surfactant) est donc une nécessité pour encourager 
ces techniques de traitement intensives. Des auteurs ont proposé la précipitation par des sels 
multivalents (Lopez-Vizcaino et al., 2012), l’extraction liquide-liquide (Von Lau et al., 2014) 
et la filtration (Wang et Mulligan, 2004) comme moyens de récupération des réactifs de 
lavage. 
 1.2. Techniques de traitement des lixiviats pollués 
 
Les coûts de traitement de lixiviats de sols contaminés sont élevés car cela nécessite 
des équipements, du fonctionnement, des suivis analytiques et bien souvent des produits 
chimiques. La régénération des eaux contaminées pour une réutilisation est un principe 
fondamental de développement durable, pour une gestion améliorée de l’eau et la réduction 
des impacts environnementaux comme le stress hydrique (Henze et al., 2001). En même 
temps, une réduction des dépenses globales peut être obtenue à travers la réutilisation des 
fluides de lavage et le recyclage des solutions traitées. Ce recyclage peut aussi bien concerner 
du lavage du matériel, du rinçage et les déchets liquides concentrés. De nombreux outils de 
traitement existent. En revanche, peu permettent la réutilisation des solutions traitées sous la 
forme d’une chaîne de traitement simple et économique. En outre, le choix des procédés de 
traitement des effluents dépend nécessairement du type, de la biodégradabilité, de la toxicité, 
de la concentration, de la variabilité de l’effluent et du débit à traiter. En tenant compte de 
toutes ces caractéristiques, des techniques physico-chimiques ou biologiques peuvent être 
envisagées pour traiter un effluent afin de pouvoir le réutiliser, ou en fin de traitement, de le 
rejeter dans le milieu naturel.  
Pour la régénération et le recyclage des lixiviats contaminés, nous avons donc testé 
plusieurs voies de traitement : la séparation membranaire, la séparation par neutralisation-




floculation, l’extraction liquide-liquide et la biodégradation. Nous ne rentrerons pas dans les 
détails de l’évapo-concentration car elle n’est pas réalisable sur ce type d’effluent qui mousse 
très facilement. 
  1.2.1. Séparation membranaire 
 
 D’une manière générale, les procédés baro-membranaires permettent de séparer et 
concentrer des solutés ou solides au moyen d’une barrière physique. La force de transfert est 
un gradient de pression hydrostatique appliquée à travers la membrane. On en distingue 4 
selon la taille des pores des membranes (cf. annexe 3). 
 Par ailleurs, il existe une grande variété de membranes qui se différencient les unes 
des autres par leur nature chimique (organique ou minérale), leur structure (poreuse, dense, 
symétrique, asymétrique et composite) et leur géométrie (tubulaire, plane, spiralée, etc.). 
 Les membranes organiques dites de première génération présentent une structure 
homogène sur une épaisseur de 50 à 200 mm. Elles sont à base de cellulose et dérivés (Mafart 
et al., 1992). Afin de réduire la résistance hydraulique de ces membranes et donc de gagner en 
flux de perméat, une deuxième génération de membranes est apparue, appelée membranes 
asymétriques où un fin film séparatif (0,1-1 mm) est déposé sur une couche support pour 
résister à la mise en pression. Enfin, pour les pressions très élevées, une troisième génération 
est apparue appelée membranes composites pour lesquelles on observe une couche de porosité 
intermédiaire entre la couche séparative ultrafine (0,1 mm) et la couche support macroporeuse. 
Les nouveaux matériaux sont constitués de polymères de synthèse (polyéthersulfone, 
polyamides, polycarbonates, etc.). 
 Les membranes minérales sont constitués à base de matériaux céramiques comme 
l’alumine (Al2O3), le titane (TiO2) ou encore le zirconium (ZrO2). Elles sont généralement 
plus résistantes mécaniquement, chimiquement et thermiquement que les membranes 
organiques (Hsieh et al., 1996, Chaufer et al., 2000). Malgré ces avantages, les membranes 
organiques demeurent les plus utilisés en raison de leur coût de production faible.  
  1.2.2. Neutralisation-floculation 
 
La neutralisation-floculation est un procédé couramment utilisé en traitement d’eaux 
polluées. Ce procédé permet en effet de se débarrasser des matières en suspensions (MES) et 
des particules colloïdales dont les vitesses de décantation (ou sédimentation) ne sont pas 




compatibles avec un décanteur (vitesse descendante entre 1 et 10 m h-1). Ces matières en 
suspension ou colloïdales peuvent être constituées de matière organique (MO) et/ou 
inorganique. Le traitement permet alors d’abaisser la pollution (MES, DCO, métaux). Ce 
procédé implique d’abord l’ajout d’un coagulant (sels multivalents de Fe3+ ou d’Al3+ ou des 
polyélectrolytes cationiques) qui déstabilise les particules colloïdales initialement chargées 
négativement en général. Or, la vitesse de séparation d’une particule plongée dans un liquide 
dépend de sa taille et de sa différence de masse volumique par rapport à la solution 
(Degrémond, 2005). On fait donc grossir la taille des particules neutralisées par pontage lors 
de l’ajout d’un gros polymère peu soluble qui est le floculant. Les performances peuvent être 
influencées par plusieurs facteurs comme la dose de coagulant, la présence de sels dissous, le 
potentiel z des particules, la température, le pH, l’alcalinité et la vitesse d’agitation (qui doit 
favoriser la rencontre des particules sans cisailler les flocs formés). 
  1.2.3. Extraction liquide-liquide 
 
L’extraction liquide-liquide est une opération qui permet de déplacer les constituants 
d’une solution aqueuse dans un solvant organique non miscible. Le principe est simple et 
dépend du choix du solvant (polaire ou apolaire). Il doit présenter dans notre cas une forte 
affinité pour les hydrocarbures (Hu et al., 2005; Kentish et al., 2001). Cependant, la méthode 
ne permet pas de traiter d’importants volumes de solution. Toutefois, Kentish et al. (2001) ont 
conclu que l’extraction liquide-liquide est un moyen efficace et économiquement intéressant 
pour récupérer et recycler des hydrocarbures dissous dans des effluents très chargés. 
 
  1.2.4. Biodégradation 
 
La voie biologique (Henze et al., 2001) basée sur l’utilisation de différents organismes 
comme les bactéries (Singh et al., 2006; Pandey et al., 2007), les champignons (Yan et al., 
2003), les enzymes (Couto et al., 2006), les algues (Munoz et al., 2006) et les roseaux 
(Waranusantigul et al., 2003) a un rôle essentiel dans la lutte contre la pollution. L’utilisation 
d’un procédé biologique nécessite, dans la plupart des cas, une caractérisation précise de 
l’effluent d’un point de vue physico-chimique et microbiologique. En effet, cette stratégie qui 
utilise les capacités oxydantes de micro-organismes convient au traitement d’effluents à faible 
DCO contenant des polluants oxydables biodégradables et surtout non toxiques (Robinson et 




al., 2001; Fu et Viraraghavan, 2001). Le choix du type de microorganisme à utiliser dépend 
du type de polluant à détruire et du volume d’effluent à traiter. Son efficacité est aussi liée à la 
durée du traitement. Van der Zee (2005) avait suggéré l’utilisation de séquences anaérobie (ou 
anoxie)-aérobie pour dégrader efficacement des molécules récalcitrantes comme les dérivés 
de HAP. Le principal inconvénient de cette stratégie est qu’elle ne permet pas de récupérer les 
substances actives dans les solutions traitées. En revanche, elle peut permettre d’atteindre les 
normes de rejet dans le milieu environnemental. La récalcitrance de l’effluent peut 
éventuellement être réduite par pré-oxydation à l’ozone (Degrémond, 2005). 
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2. Site de Solec Kujawski et caractérisation du sol 
 
 La caractérisation d’un site est une phase préliminaire primordiale pour identifier les 
zones polluées, comprendre leurs interactions avec le milieu extérieur, évaluer les risques et 
décider d’une éventuelle action de remédiation (Paria, 2008; Caliman et al., 2011). Elle 
consiste à collecter des données historiques, hydrogéologiques, géologiques et géochimiques 
du site, à identifier et caractériser les contaminants (nature, forme, propriétés physico-
chimiques, volumes, concentrations), leurs modes de transport ainsi que leurs transformations 
et à caractériser les milieux à risque. 
 2.1. Description du site et historique des campagnes d’étude  
 
 La friche industrielle sélectionnée pour notre étude est le site de Solec Kujawski en 
Pologne. Ce site d’une surface de 13 ha a abrité une usine d’imprégnation du bois de 1876 à 
2001. Le principal agent de préservation du bois utilisé était la créosote. Sur les 13 ha, 4 ont 
été très contaminés par ce produit. La friche se trouve non loin de la ville de Solec Kujawski 
et les habitations les plus proches (bâtiments résidentiels) se trouvent à moins de 350 m de la 
zone source. Le fleuve Vistule se trouve à 750 m de cette zone (Figure 4). 
 
 
Figure 4 : Image satellite de la zone périphérique à la friche industrielle de Solec Kujawski. 
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 Le bois traité était utilisé comme traverses de chemin de fer. En plus de la créosote, 
des sels de cuivre ont également été utilisés dans le traitement du bois. 
 Depuis 1980, la pollution du sol et des eaux souterraines par des créosotes a été 
observée. Par ailleurs, après la fermeture, en 2004, de l’usine de traitement du bois, il avait été 
décidé de démolir trois anciens réservoirs (en acier) de stockage de la créosote pour les vendre 
au poids du métal. Cependant, la créosote restante après excavation des réservoirs avait été 
déversée sur le sol, donnant lieu à des zones sombres et noires chargés en créosote. 
 Plusieurs études ont été conduites sur le site en une dizaine d’années. En 2009, 
l'entreprise Ekolab a évalué la conductivité hydraulique (K) du sol et divers paramètres 
chimiques du sous-sol. En 2010, la société OmegaTech Ramboll a mené une première étude 
hydrogéologique au moyen de quatre piézomètres de surveillance dont la position sur le site 
est indiquée sur la Figure 5. Les eaux souterraines se situent à environ 3,4 m de profondeur à 
partir de la surface du sol. Le niveau des eaux souterraines mesuré en 2010 par rapport au 
niveau de la mer est indiqué sur les Figures 4 et 5. Le gradient hydraulique (gH) a montré que 
les eaux souterraines s’écoulent dans la direction nord-nord-est. Pour l'écoulement des eaux 
souterraines aux abords de la NAPL, les valeurs de gH calculées à partir des données de la 
Figure 6 sont comprises entre 2,79 et 4,05´10-3. 
 
Figure 5 : Carte de la friche industrielle montrant la situation des eaux souterraines et les 
points de prélèvement des échantillons de sol. P1 à P4 : piézomètres de surveillance. 
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Figure 6 : Section transversale hydrogéologique sur la ligne joignant les piézomètres P2 et P3. 
 
 La variation verticale des concentrations en HAP, BTEX, alkylphénols et métaux a été 
mesurés aux positions S1 et S2 indiquées sur la Figure 5. Ces concentrations ont également 
été mesurées dans les matériaux issus des bâtiments et la fraction non polluée a été recyclée 
comme matériaux de construction. Enfin, suite aux tests microbiologiques menés par la 
Société INOCRE (Allemagne), un plan de bioremédiation sur site des matériaux excavés a été 
élaboré par la société GeoLogik. Il doit être mis en œuvre en 2014 et utilisera un broyage 
mécanique et un lavage à l’aide d’une solution de lauryle bétaïne (LB). 
En Novembre 2011, nous avons effectué une reconnaissance de la zone polluée. Cinq 
échantillons de sol d’un kilogramme chacun ont été prélevés entre 0,5 et 3 m de profondeur, 
aux positions indiquées près de S2 (Ñ) sur la Figure 5. Cette zone était l’ancien quai de 
chargement des bois imprégnés. 
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 2.2. Caractéristiques physico-chimiques du sol contaminé 
 
 La granulométrie permet de déterminer la distribution de taille des particules 
minérales en différenciant les argiles (< 2 μm) des limons (2 < d < 50 μm) et des sables (50 < 
d < 2000 μm). 
 Expérimentalement, on procède au classement des grains sur une série de tamis 
emboités les uns dans les autres. Les dimensions des mailles des tamis sont décroissantes du 
haut vers le bas. Le granulat est placé sur le tamis le plus haut et, par vibrations, on répartit les 
grains sur les différents tamis selon leur taille. 
 Les résultats d’analyse granulométrique ont montré que la nature du sol du site est 
alluviale et sablonneuse (Tableau 1). Ceci s’explique par le fait que la zone se trouve non loin 
de la Vistule. 
 A partir des résultats des prélèvements et des mesures granulométriques effectuées par 
le laboratoire Ekolab en 2010, nous avons estimé la conductivité hydraulique K du sol. 
Soixante échantillons de sol (0,7 à 1,1 kg chacun) ont été prélevés depuis la surface jusqu'à 
une profondeur de 6 m. La valeur de K a été estimée à partir de l’analyse de la taille des 
particules dans les échantillons de sol en utilisant l'équation de Carman-Kozeny (Bear, 1972) 
pour chaque échantillon : 
 


















   (1) 
 
où rsol désigne la masse volumique du sol, g l’accélération gravitationnelle, heau la viscosité 
de l’eau, fsol la porosité du sol et d10 la taille correspondant à la valeur seuil de la partie la plus 
faible pour laquelle on obtient une fraction volumique du sol égale à 10 %. 
 La conductivité K estimée varie entre 1,04 ´10-3 cm s-1 (valeur minimale) et 7,26 ´10-3 
cm s-1 (valeur maximale), avec une moyenne géométrique de 1,69 ´ 10-3 cm s-1. Cette gamme 
de valeurs correspond à celle retrouvée dans du sable fin (Coduto, 1999). D’autre part, la 
variation de K avec la profondeur est présentée sur la Figure 7. L’analyse de la variance 
(ANOVA) indique que les valeurs de K ne sont pas significativement différentes en fonction 
de la profondeur dans le sol, comme pour la distribution de tailles des particules du sol.  
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Figure 7 : Conductivité hydraulique K du sol en fonction de la profondeur. 
 
 Les mesures de pH et de conductivité ionique (s) ont été effectuées à l’aide d’une 
sonde pH InLab Cool et d’une cellule de conductivité ABS. Avant toute mesure, le 
pH/conductimètre C561 a été étalonné avec des solutions tampon (pH 4, 7 et 10) et une 
solution de KCl à 0,01 M (s = 1,413 mS cm-1 à 25 °C). Le pH du sol a été mesuré dans le 
surnageant après un lavage en batch de 24 heures à l’eau déminéralisée (ED) dans un rapport 
massique solution/sol égal à 10. Enfin la porosité du sol (fsol) a été évaluée dans une colonne 
cylindrique à l’aide de l’Eq. 2. Elle a été obtenue en divisant le volume poreux accessible à 
l’eau (Vp) par le volume total occupé par le sol dans la colonne (Vcy). 
 








      (2) 
 
 Vp a été déterminé par pesée différentielle avant et après saturation de la colonne en 
eau. Les résultats de ces mesures physiques (granulométrie, porosité, conductivité ionique et 
pH) sont rassemblés dans le Tableau 1. On observe que le pH devient un peu plus acide dans 
la ZS où l’on observe une forte concentration en TPH. Cette forte concentration est due à la 
phase flottante dite phase liquide légère non-aqueuse (LNAPL) échantillonnée à la limite des 
deux zones ZS et ZNS. Le manque d’eau et la toxicité élevée des phases pures 
d’hydrocarbures sont peu propices à leur biodégradation. Des teneurs moyennes en TPH de 8 
à 10 g par kilogramme de sol ont été mesurées autour de S2. 











(± dév. std) 
Répartition de la taille des particules 
du sol en pourcentage massique (%) 
(indice de 
confiance de 95 %) 
Sol propre en surface 6,15 0,5 0,182 ± 0,073 0 – 0,053 mm                0,54 ± 0,17 
0,053 – 0,125 mm         1,17 ± 0,31 
0,125 – 0,250 mm       37,09 ± 5,71 
0,250 – 0,500 mm       48,74 ± 4,71 
0,500 – 1,000 mm       10,74 ± 2,32 
1 – 2 mm                      1,18 ± 0,46 
2 – 10 mm                     0,52 ± 0,29 
10 – 25 mm                   0,02 ± 0,02 
Sol modérément 
pollué en surface 
6,3 58 0,182 ± 0,073 
ZS à 3,4 m de 
profondeur 
(très polluée) 
5,0 0,4 0,182 ± 0,073 
Tableau 1 : Paramètres physiques des échantillons de sol prélevés en position S2 (Figure 5) 
lors de la campagne de Novembre 2011. 
 
 Par ailleurs, l’écoulement de la créosote se fait principalement suivant l’axe vertical. 
Ceci indique de faible forces capillaires et un produit dense (cf. Photo 1). 
Les analyses d’échantillons de sols indiquent que les principaux 
POP sont les HAP, les BTEX et les alkylphénols (cf. annexes 4-6). 
Les teneurs de ces POP dépassent largement les valeurs seuils de 
réutilisation fixées par la réglementation polonaise pour les sols (cf. 
annexe 8). 
En ce qui concerne les eaux souterraines, l’article 3.7 de la directive 
européenne 2006/118/EC du 05 mars 2010, relatif aux eaux 
destinées à la consommation humaine en Pologne (à l'exception des 
eaux minérales naturelles), indique que la somme des HAP ne doit 
pas excéder 0,3 μg l-1. La concentration en benzo(a)pyrène (BAP) ne 
doit pas dépasser 0,03 μg l-1. Les BTEX et les alkylphénols ne doivent pas non plus dépasser 
0,1 et 0,01 mg l-1, respectivement (FOKS, 2010). 
 Cependant, ces mêmes polluants ont été détectés dans les eaux souterraines du site à 
de fortes teneurs, dépassant, dans le cas du BAP, 100 fois la valeur seuil d’intervention (cf. 
annexe 7). L’indice phénol (IP) mesuré indiquait également une concentration de 6,1 mg l-1, 
soit 600 fois la valeur seuil fixée par la directive 2006/118/EC. Les métaux ont également été 
 
Photo 1 : Coupe 
transversale du sol pollué 
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évalués dans les sols et les eaux souterraines, mais leur teneur reste très faible en deçà des 
valeurs limites d’intervention (cf. annexe 9). 
 Six kg de sols contaminés ont pu être ramenés du site de Solec lors de notre campagne 
d’investigation en novembre 2011, lesquels ont été prélevés à la position choisie pour le pilote 
de terrain mais à des profondeurs différentes. Un échantillon composite (EC) a été réalisé à 
partir de l’ensemble des échantillons prélevés sur le terrain afin d’obtenir un sol homogène, 
indispensable pour la comparaison quantitative des traitements. Sa préparation est donnée au 
§ 3.1. La concentration en TPH, HAP et BTEX dans le sol EC est donnée dans le Tableau 2. 
On retrouve des concentrations similaires à celles mesurées en 2010 par Omegatech Ramboll. 
Les HAP sont très stables et ont été peu dégradés en l’absence de conditions favorables (Hurst 
et al., 1996; Haritash et Kaushik, 2009). En effet, le processus de biodégradation est un 
phénomène complexe et largement dépendant des conditions influençant l'activité 
microbienne, à savoir la toxicité des polluants, les conditions environnementales ou la 
biodisponibilité des éléments nutritifs. Dans les sols, le taux de biodégradation est influencé 
par la teneur en dioxygène, le pH, la température (Nam et Alexander, 2001), l'humidité et la 
nature des nutriments (Hurst et al., 1996). Le pH optimal de dégradation par les micro-
organismes se situe entre 7 et 7,8, la température optimale est de 20-30 °C et l'humidité du sol 
doit également être suffisante (25 à 90 %). Certaines bactéries comme les Pseudomonas et 
Mycobacter sont capables de dégrader les HAP dans des conditions favorables (Haritash et 
Kaushik, 2009). Les demi-vies de biodégradation des HAP dans le sol s’étalent d’une dizaine 
de jours (cas du Fluorène) à des dizaines d’années (cas du BAP). En effet, leur biodégradation 
est conditionnée par leur solubilité dans l’eau. Elle est donc liée au coefficient de partage 
octanol/eau (Kow). La biodégradabilité du composé diminue lorsque Kow augmente (Erickson 
et al., 2000). Enfin, les concentrations de BTEX dans le sol EC sont inférieures aux valeurs 
seuils de réutilisation fixées pour les sols. Par conséquent, nous nous sommes focalisés sur 
l’élimination des TPH et des HAP. 
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Paramètres HAP (mg kg-1) BTEX (µg kg-1) 
 
pH du sol = 5,5 
 
s (mS cm-1) = 0,45 
 
K moyen (cm s-1) = 1,69´10-3 
 
Porosité moyenne = 0,182 ± 0,073 
 
TPH (C10-40) = 8340 ± 300 mg kg-1 
Naphtalène                     896 ± 36 
Acénaphtylène               19,9 ± 10 
Acénaphtène                   648 ± 30 
Fluorène                         571 ± 19 
Phénanthrène                1430 ± 45 
Anthracène                     299 ± 22 
Fluoranthène                  781 ± 24 
Pyrène                            531 ± 18 
Benzo(a)anthracène        167 ± 31 
Chrysène                         107 ± 33 
Benzo(b) fluoranthène 19,1 ± 16,5 
Benzo(k) fluoranthène   69,9 ± 6,7 
Benzo(a)pyrène             52,6 ± 4,5 
Dibenzo(a,h)anthracène           < 5 
Benzo(g,h,i)perylène       9,8 ± 1,2 
Indeno(1,2,3-c,d)pyrène 14,4 ± 6,7 
HAP totaux                  5616 ± 202 
Benzène                      < 1 
Toluène                       < 1 
Ethylbenzène          20 ± 8 
Styrène                 52 ± 18 
m-, p-xylène       101 ± 21 
o-xylène                86 ± 12 





Tableau 2 : Paramètres physico-chimiques du sol EC. 
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3. Matériel et Méthodes 
 3.1. Produits chimiques et échantillons de sols 
 
 Produits chimiques 
 
 Cinq molécules tensioactives ont été évaluées au laboratoire pour la mobilisation des 
hydrocarbures : la cocamidopropyle bétaïne (CB), la cocamidopropyle hydroxysultaine 
(CHS), la lauryle bétaïne (LB), le dodécyle sulfate de sodium (SDS) et le triton X100 
(TX100) dont les structures chimiques et les propriétés physico-chimiques sont présentées en 
annexe 10. Ces surfactants ont été sélectionnés car ils ont un pouvoir moussant très élevé. De 
plus, on pourra facilement les comparer entre eux, puisque à l’exception du TX100 qui a une 
queue hydrophobe ramifiée et posséde un cycle aromatique, les autres ont tous la même queue 
linéaire. Les têtes, elles présentent toutes des spécificités (ionique, zwiterrionique avec des 
caractéristiques différentes ou neutre). Les surfactants zwitterioniques ont des CMC très 
faibles et sont inoffensifs pour l’homme et l’environnement (Holmberg et al., 2002). A titre 
de comparaison, nous avons choisi le SDS (surfactant anionique) et le TX100 (surfactant 
neutre) car leur utilisation est large, notamment pour solubiliser et extraire des contaminants 
organiques (Paria, 2008). 
Pour le dosage des TPH, HAP et BTEX contenus dans les échantillons de sols et dans les 
eaux, nous avons utilisé du n-hexane (qualité GC), de l’acide chlorhydrique concentré (37 %), 
du florisil (MgSiO3) et du sulfate de sodium anhydre (Na2SO4).  
La digestion acide des sols et des eaux pour les mesures de teneur en métaux a été menée 
en utilisant de l’eau régale. Enfin, le dosage des surfactants en phase liquide par titrage 
colorimétrique a nécessité l’utilisation d’acide sulfurique, de la soude, du 
dihydrogénophosphate de sodium, du bleu de méthylène, de l’alizarine et du chloroforme. Les 
références de l’ensemble des produits et des réactifs chimiques utilisés sont rassemblées en 
annexe 11. 
 
  Echantillons de sols 
 
Les essais au laboratoire ont été réalisés à partir du sol EC. Le sol EC a été obtenu par 
mélange de différents échantillons de sols sous hotte (mélangeur mécanique labor-technik 
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RW20n, IKA) pendant 10 min à 120 tours par minute (rpm). Les échantillons de sols 
correspondent à des prélèvements effectués à différentes profondeurs allant jusque dans la 
zone saturée à 3,4 m. De plus, un échantillon de sol (0-0,02 m de profondeur) a également été 
prélevé depuis un monticule de sol souillé et chargé en TPH. Ces échantillons de sols ont été 
homogénéisés et conservés à -20 °C à l'abri de la lumière. Avant toute utilisation, les sols 
congelés ont été laissés dans une soupière de dessiccation hermétiquement fermée afin 
d’éviter qu’ils ne s’hydratent durant leur équilibrage thermique. La caractérisation chimique 
du sol EC a été réalisée à partir des techniques normalisées AFNOR (1994). 
 3.2. Méthodes analytiques 
  3.2.1. Analyse de la teneur en hydrocarbures pétroliers totaux (TPH)  
 
La concentration en TPH a été déterminée par chromatographie en phase gazeuse 
(CPG) selon la norme EN ISO 9377-2 : 2000 avec une extraction préalable des TPH du milieu 
(sol ou son lixiviat) avec du n-hexane. Nous avons suivi le protocole expérimental appliqué 
au laboratoire Qualio de Besançon. Nous avons pesé 1 ± 0,1 g de sol ou avons prélevé 5 ± 0,5 
ml de solution aqueuse que nous avons introduits dans un flacon en verre de 250 ml. Puis, 
nous avons rajouté 100 ml d’eau ultra pure, quelques gouttes d’acide chlorhydrique à 37 % et 
50 ml de n-hexane. Les flacons ont ensuite été placés sur une table d’agitation « GFL 3018 » 
et mis sous forte agitation pendant 30 min. Les échantillons ont été laissés décanter pendant 
une quinzaine de minutes. En cas de formation d’émulsions lors du mélange, les échantillons 
ont été placés quelques minutes aux ultrasons où une aliquote de la phase organique fut 
séchée avec du sulfate de sodium anhydre dans un erlenmeyer. Les phases organiques ont été 
récupérées puis ont été purifiées sous vide à l’aide d’un extracteur « Supelco », sur une 
colonne de chromatographie Na2SO4 / florisil (silicate de magnésium). Des blancs 
intermédiaires, constitués par l’hexane pur, ont été réalisés et mesurés au cours de la séquence 
analytique. Pour chaque échantillon, nous avons effectué successivement les opérations 
suivantes : 1) rincer la colonne avec au moins 6 ml d'échantillon; 2) "Casser" le vide, placer 
un Vial sous la colonne puis refaire le vide; 3) Recueillir une aliquote de l'échantillon. Un 
étalonnage a été préalablement effectué avant d’analyser les échantillons en CPG pour 
déterminer la teneur en TPH. La limite de quantification est fixée, selon la norme NF EN ISO 
9377-2 : 2000, à 0,1 mg l-1 dans les solutions aqueuses. 
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  3.2.2. Analyse de la teneur en HAP et en BTEX 
 
Les HAP ont été extraits avec du n-hexane selon la norme ISO 17993 pour les liquides 
et la norme ISO 18287 : 159 pour les sols. 
 Pour les BTEX, 0,1 à 0,5 g d’échantillon de sol ont été placés dans une fiole d’analyse 
d’espace de tête. Cette fiole a ensuite été « sertie » et placée dans une cavité du CPG couplé à 
un spectromètre de masse (SM) pour y être chauffée. Une seringue étanche au gaz prélève la 
phase vapeur pour l’injecter dans le CPG-SM. Pour les échantillons liquides, 10 ml de 
solution aqueuse ont été placés directement dans une fiole d’analyse d’espace de tête. On y a 
ajouté une goutte d’acide chlorhydrique à 37 % et 3,5 g de Na2SO4 anhydre. Les HAP et les 
BTEX ont été analysés par CPG de type Thermo Ultra Trace, couplée avec un SM de type 
thermo DSQ. Ce dernier est équipé d’une tête automatisée de prélèvement d’échantillons-
vials type Triplus Autosampler.  
 Les HAP ont été purifiés et séparés sur une colonne de type VF-5 ms (30 m ´ 0,25 
mm ´ 0,10 µm; Agilent Technologies, Pays-Bas) en mode splitless. 1 µl d’échantillon a été 
injecté à 260 °C en utilisant l’hélium comme gaz vecteur, avec un débit d’injection de 1 ml 
min-1. La température au départ dans le four a été maintenue à 70 °C pendant 1 min. Puis, on a 
augmenté la température dans le four de 20 °C min-1 jusqu’à atteindre 215 °C, puis de 5 °C 
min-1 jusqu’à 310 °C. 
 Pour les BTEX, après une incubation de l'échantillon (20 min à 60 °C), 1 ml 
d’échantillon vaporisé a été injecté dans une colonne type VF-624 ms (30 m ´ 0,25 mm ´ 
1,40 µm; Varian BV, Pays-Bas) en mode PTV (Programmed Temperature Vaporisation). 
L’hélium a été utilisé comme gaz vecteur avec un débit d’injection de 1,5 ml min-1. Des 
étalons standard de 100 µg ml-1 et 2 mg ml-1 composés des 16 US EPA HAP et des 8 BTEX, 
respectivement (LGC standards, France), ont été utilisés pour le calibrage et l’identification 
des pics chromatographiques. 
  3.2.3 Analyse des teneurs en métaux 
 
Les mesures de teneur en métaux (Al, As, Ba, Cd, Co, Cr, Cu, Mn, Ni, Pb et Zn) et en 
cations majeurs (Ca2+, Mg2+, K+, Na+) dans les échantillons de sols ont été effectuées par 
spectrométrie d’émission optique par torche à plasma (ICP-OES) après minéralisation de 
l’échantillon. Les échantillons de sols à analyser ont tout d’abord été placés et pré-séchés à 
l’étuve à 105 °C pendant 24 h. Ensuite, une masse de 1 ± 0,1 g d’échantillon sec a été 
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prélevée et introduite dans un flacon de 50 ml dans lequel on a ajouté 12 ml d’eau régale. 
Après 6 h de minéralisation à 110 °C dans un digesteur/minéralisateur, on a laissé reposer le 
milieu pendant quelques heures puis le flacon de 50 ml a été rempli d’ED. Ensuite, le milieu a 
été filtré sur papier Whatman puis rincé à l’ED jusqu’à compléter une fiole jaugée de 100 ml. 
  3.2.4 Mesure de la demande chimique et biochimique en oxygène 
 
Des mesures de demande chimique en oxygène (DCO) ont également été réalisées afin 
d’estimer la charge polluante des effluents. La mesure de DCO est représentative de la 
présence de composés organiques et de sels minéraux oxydables. La méthode normalisée NF 
T 90.101 (réservée aux eaux usées) a été suivie. Elle utilise le dichromate de potassium, 
puissant oxydant en milieu sulfurique à chaud, dont la consommation permet de définir la 
DCO (Degrémont, 2005). Pour effectuer les mesures, nous avons utilisé un kit pour DCO, 
composé de tubes de réactifs de DCO (CHEMetrics), d’un thermo-réacteur FB15006 et d’un 
photomètre Aqualytic COD Vario. 
Des mesures de demande biochimique en oxygène (DBO) ont également été réalisées 
afin d’évaluer la biodégradabilité des effluents pollués. Par définition, la DBO est la quantité 
de dioxygène consommée durant la dégradation des matières organiques (MO) par un procédé 
biochimique. La méthode consiste à déterminer la quantité de dioxygène consommée par la 
matière oxydable en présence de bactéries de station d’épuration urbaine acclimatées pendant 
une période de 5 jours d'incubation à une température de 20 °C et à l’obscurité. La 
concentration en dioxygène dissous est mesurée par électrométrie (à l’aide d’une électrode à 
oxygène placée dans une cuve hermétique) au début et à la fin de la période d'incubation. La 
quantité de dioxygène consommée est ainsi proportionnelle à la concentration en matière 
oxydable (Ceaeq, 2006). 
  3.2.5. Dosage des surfactants 
 
Des méthodes colorimétriques ont été utilisées pour le dosage des surfactants CB, LB, 
SDS et TX100 (Rodier et al., 2005). Le surfactant CHS a été dosé, quant à lui, par 
chromatographie liquide à haute pression (CLHP) (cf. annexe 12).  
Le TX100, surfactant non ionique, s’associe sous la forme d’un complexe neutre au 
cobalto-thiocyanate d’ammonium (mélange de nitrate de cobalt Co(NO3)2 et de thiocyanate 
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d’ammonium NH4SCN) après saturation de la solution aqueuse en NaCl. La phase organique 
colorée en bleu est ensuite analysée par spectrophotométrie UV-Vis.  
Les surfactants CB et LB sont des surfactants zwitterioniques possédant des fonctions 
ammonium et carboxylate en bout de chaîne. Ils peuvent être dosés par le biais de la méthode 
de détermination des surfactants cationiques réalisée en milieu acide, qui conduit à la 
protonation de la fonction carboxylate. Les réactifs cationiques, de type ammonium 
quaternaire, donnent en milieu acide (pH » 4) un complexe neutre coloré en jaune avec 
l’alizarine. Ce complexe extractible par le chloroforme, peut être dosé par spectrophotométrie. 
La méthode de dosage des surfactants anioniques a été suivie pour doser le SDS. Le 
bleu de méthylène, colorant cationique, peut former des paires d’ions avec les surfactants 
anioniques (Jurado et al., 2006). Ces paires d’ions sont extractibles par le chloroforme. 
Plusieurs extractions successives sont nécessaires avant d’effectuer la mesure 
spectrophotométrique dans la phase organique. 
  3.2.6. Mesure de la taille et du potentiel zêta des micelles de surfactants 
 
La taille des agrégats, des micelles et des émulsions présentes dans les solutions 
aqueuses, polluées ou non, a été mesurée par spectroscopie par corrélation de photons (SCP), 
à l’aide d’un Zetasizer Nano Zs (Malvern Instruments) à 633 nm (laser He-Ne) et à 20 ± 2 °C. 
Cet appareil permet de mesurer à la fois la taille et le potentiel zêta (ζ) des particules en 
suspension qui diffusent la lumière, en milieu dilué ou concentré. 
La SCP est une technique permettant de mesurer le coefficient de diffusion des 
particules de taille allant du nanomètre au micron (0,3 nm-10 mm). Les particules dispersées 
dans une solution sont en mouvement aléatoire constant. Leur vitesse dépend ainsi de leur 
taille, de la température et de la viscosité de la solution selon la loi de Stokes-Einstein (Eq. 3). 
Ce mouvement est dû aux collisions avec les molécules de solvant qui se déplacent en raison 
de leur énergie thermique. A travers la corrélation du mouvement des particules qui diffusent 
dans le volume confocal, l’appareil mesure leur coefficient de diffusion. Leur diamètre 







=      (3) 
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où D désigne le coefficient de diffusion de la particule, k la constante de Boltzmann, T la 
température absolue et η la viscosité dynamique de la solution. 
La mesure de ζ permet d’évaluer la stabilité des suspensions présentes en solution. 
L’appareil Zetasizer Nano Zs utilise l’électrophorèse laser doppler afin de déterminer ζ. Au 
cours de la mesure, un champ électrique alternatif est appliqué à l’échantillon contenu dans 
une cellule à capillaire replié. L’échantillon est traversé par deux faisceaux lasers croisés qui 
délimitent le volume confocal où a lieu la mesure. L’intensité de la lumière transmise est 
mesurée et varie en fonction de la vitesse des particules. Le potentiel ζ est calculé en mesurant 
la mobilité électrophorétique des particules (en m2 V-1 s-1) et en appliquant l’équation de 
Henry : 







U E =     (4) 
 
où UE désigne la mobilité electrophorétique, h la viscosité dynamique de la solution, e la 
constante diélectrique du milieu et f(k rp) la fonction de Henry (Hunter et al., 1981). 
  3.2.7 Mesure de la tension de surface pour des solutions de surfactants 
 
 La tension de surface (TS) est un phénomène d’augmentation de l’énergie à la surface 
d’un fluide et qui en augmente localement la cohésion. A sa surface est donc associée une 
énergie par unité de surface (exprimé en J m-2) dont l’origine est la force de cohésion entre 
molécules identiques. Un point de vue équivalent est qu’il existe, au voisinage de la surface, 
une contrainte en tension dans le milieu; c’est une force par unité de longueur (exprimé en N 
m-1).  
 Les liquides polaires possèdent des tensions de surface élevées car ils présentent de 
très fortes interactions intermoléculaires. Tout facteur réduisant ces interactions, par exemple 
une augmentation de la température, diminuera la TS. La présence d’agents tensioactifs 
diminue également la tension de surface. Les mesures ont été réalisées à l'aide d'un 
tensiomètre K12 de Krüss GmBH (Allemagne) et une lame de platine. Le principe de cette 
méthode, schématisée sur la Figure 8, repose sur l'interaction d'une lame de platine avec la 
solution à mesurer. La TS est déterminée en mesurant, à l’aide d’une balance, la force de 
traction au moment où la lame se détache de la surface de la solution. 
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Figure 8 : Détermination de la tension de surface suivant la méthode de Wilhelmy. 
 
 D'un point de vue expérimental, des solutions de surfactants mères ont été préparées et 
conservées à 4 °C pendant au maximum 4 jours. Des solutions filles ont été obtenues par 
dilutions successives et ont servis à réaliser les mesures de TS. 
Chapitre 1 : Etude au laboratoire 
 41 
4. Etude au laboratoire 
 
Cette partie est scindée en 2 paragraphes, l’un concernant la mise au point du lavage 
de sol par des mousses de surfactants (paragraphe 4.1.) et l’autre le traitement des effluents 
liquides récupérés après déstabilisation des mousses contaminées (paragraphe 4.2.).  
 
 Dans le premier paragraphe, après avoir présenté le dispositif de lavage du sol en 
colonne, nous déterminons successivement les caractéristiques des mousses de surfactants 
utilisées et les facteurs mis en jeu lors de leur utilisation pour le lavage du sol, l’efficacité 
d’extraction des TPH (et des HAP) par les différentes mousses de surfactants et enfin nous 
déterminons, via des bilans de matière, la répartition des TPH (et des HAP) mobilisés par 
solubilisation et volatilisation. Les bilans de matière ont été effectués afin de mieux 
comprendre les phénomènes de mobilisation et de désorption des TPH (et des HAP) dans le 
sol à l’aide d’un modèle mathématique (cf. annexe 13).  
 
 Le deuxième paragraphe présente successivement une étude des édifices en solution 
obtenus après déstabilisation des mousses et l’évaluation des différentes techniques de 
traitement de l’effluent liquide. En particulier, pour régénérer et réutiliser les solutions de 
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 4.1. Extraction des contaminants organiques 
  4.1.1. Protocoles expérimentaux 
 
 Toutes les expériences ont été réalisées à température ambiante (20 ± 2 °C). Les 
solutions de surfactants ont été préparées dans de l’ED à partir de pesées d’échantillons 
solides ou liquides. L’ED (‘Milli-Q plus’, Millipore) présente une conductivité de 0,1 mS cm-
1. 
 Les mousses ont été fabriquées à partir de solutions de surfactants de pH compris entre 
6,5 et 7. Leur fabrication a été réalisée en utilisant un outil adapté (décrit sur la Figure 9), 
donnant des mousses comparables à celles obtenues avec un outil industriel utilisé sur le 
terrain (annexe 14). La mousse a été fabriquée par injection d’air dans la solution de 
surfactants, à une pression absolue de 1,5 bar, à travers une toile poreuse servant de buse. Des 
solutions entre 0,5 et 2 % en masse de surfactants ont été utilisées. Cette gamme a été choisie 
de manière à se situer au-dessus de la CMC. Au-delà de la CMC, les surfactants s’assemblent 
pour former des agrégats. Nous nous sommes limités à 2 % pour des raisons de coût. Une 
colonne en verre de diamètre interne (Æcol) 4 cm et de longueur (L) 25 cm remplie avec 50 g 
de sol pollué compacté a été utilisée pour étudier le lavage du sol. Les colonnes ont été 
préparées en définissant une même hauteur pour une même masse de sol. L’injection de la 
mousse dans le sol a été réalisée en mode ascendant à une température de 20 ± 2 °C. Ce mode 
nous a permis de déterminer le gradient de pression limite au-delà duquel le sol s’expanse et 
donc d’observer un éventuel déplacement du sol qu’on ne pourrait pas déceler en mode 
descendant. 
Le sol a été maintenu en place avec deux bouchons de laine de verre placés de part et d’autre 
du sol. A la sortie de la colonne, la mousse a été dirigée vers un déstabilisateur contenant de la 
laine de verre tassée et tressée, immergé dans un bain thermostaté à 40 °C. Là, la mousse a été 
déstabilisée sous pression réduite (0,2 à 0,8 bar) pour recueillir la phase liquide qui doit 
ensuite être traitée pour être réutilisée. La phase gazeuse a été envoyée dans un flacon de 
garde réfrigéré disposé avant une pompe à vide. Dans l’étude de laboratoire, la phase gazeuse 
n’a pas été traitée. Les différents extraits liquides de mousses déstabilisées ont été 
systématiquement congelés à -20 °C avant analyse de paramètres tels que le pH et les 
concentrations en TPH, HAP et surfactant. En fin d’expérience, les sols ont été collectés et les 
concentrations en TPH et les HAP y ont été mesurées. 




Figure 9 : Schéma de traitement du sol par lavage avec des mousses suivi de leur 
déstabilisation. 
 
Le dispositif présenté sur la Figure 9 a aussi permis de déterminer le facteur qualité de 
la mousse Fq, ainsi que sa stabilité t qui correspond au temps de demi-vie. Fq correspond à la 
fraction volumique de gaz dans la mousse. Pour déterminer Fq, on génère la mousse dans une 
éprouvette graduée tarée, puis on mesure la masse correspondant au volume de mousse. 
Connaissant la densité de la solution de surfactant utilisée, on détermine le volume, puis la 
fraction du liquide. On en déduit la fraction du gaz. Pour déterminer t, on mesure le temps 
correspondant à une réduction de moitié du volume initial de mousse. Le volume de mousse 
présente une décroissance exponentielle en fonction du temps. Les principaux mécanismes 
responsables de la déstabilisation des mousses sont l’assèchement du film et l’échange de gaz 
entre les bulles (Saint-Jalmes, 2004). Le premier phénomène conduit à des mousses sèches, 
plus fragiles. Le second aboutit à l’augmentation progressive du volume des bulles et à la 
réduction de leur nombre. Les résultats obtenus sont présentés dans le Tableau 3 ci-dessous. 
 
Surfactants CB CHS SDS LB TX100 
t (h) 4 3,33 1,75 0,5 0,16 
Fq (%) 98 97 97 96 98 
Tableau 3 : Facteur de qualité (Fq) et temps de demi-vie (t) de la mousse en fonction des 
surfactants utilisés à la concentration de 2 %. 
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Pour comparer l’efficacité des fluides de lavage d’un sol poreux contaminé, on 
détermine la quantité de polluant extrait en fonction du nombre de volumes poreux de 
solution de surfactant (PV) ayant traversé le sol. Le nombre de PV est obtenu en faisant le 
rapport du volume de solution de surfactants injecté sur le volume poreux du sol. Le nombre 











=       (6) 
 
où Vsolution, dsol, msol, et fsol sont respectivement le volume de solution de surfactants injecté, la 
masse volumique du sol (rsol = 1,33 g cm
-3), sa masse et sa porosité (fsol = 0,182). 
  4.1.2. Résultats et discussion 
 
Une étude préliminaire réalisée sur 50 g de sol contaminé a été menée pour comparer 
rapidement l’efficacité des mousses élaborées avec les différents surfactants lors du lavage. 
Les fractions de contaminants (TPH, HAP) extraits après lavage du sol avec 2 PV sont 
présentées sur la Figure 10. Sur la Figure 10a, on a comparé l’extraction des TPH pour les 
quatre surfactants sélectionnés, aux concentrations de 1 et 2 %. On observe des valeurs 
moyennes d’extraction situées entre 30 et 50 %, avec l’ordre d’efficacité suivant : CB ³ SDS 
LB > CHS. Toutefois, on remarque de grandes variabilités dans le cas du SDS et du CHS. 
Dans le cas de SDS, la forte variabilité sur l’extraction des TPH est due aux fortes interactions 
avec le milieu (adsorption sur le sol et les hydrocarbures). Les faibles variabilités observées 
pour CB et LB sont intéressantes pour garantir la répétabilité et l’homogénéité du traitement. 
Par ailleurs, on extrait plus efficacement les TPH à partir des mousses réalisés avec les 
solutions de surfactants à 2 %. Sur la Figure 10b, on a représenté le pourcentage de chaque 
HAP extrait pour les 4 mousses (à 2 % de surfactants). Seuls les plus abondants sont 
représentés par soucis de lisibilité. Globalement, on observe que les HAP les plus légers (2 à 3 
cycles benzéniques) ont été les plus extraits par rapport aux plus lourds (4 cycles 
benzéniques), ce qui peut s’expliquer par leurs propriétés de plus grande mobilité (annexe 2a). 
L’extraction globale des HAP se situe entre 20 et 50 %. Le SDS se distingue par sa capacité à 
extraire l’ensemble des HAP, notamment les plus lourds, mais toujours avec d’importantes 
variabilités non représentées sur la Figure 10b. Pour les surfactants zwitterioniques, 
l’efficacité d’extraction des HAP totaux suit l’ordre : CB (35 %) > LB (25 %) > CHS (20 %). 
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On a constaté une forte corrélation entre l’extraction des HAP et des TPH. Ce facteur de 
corrélation est d’environ 0,7 pour le sol contaminé et dans la gamme 0,4-0,7 pour les phases 





































CB CHS LB SDS
2-3 cycles benzéniques 4 cycles benzéniques
 b) 
Figure 10 : Extraction des TPH et des HAP après lavage du sol avec 2 PV de solution de 
surfactants à 1 et 2 %. msol = 50 g; Pentrée = 1,5 bar; Psortie = 0,8 bar pour CB, CHS et LB; Psortie 
= 0,2 bar pour SDS; T = 20 °C. 
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 La fraction de surfactant récupérée après passage de la mousse à travers le sol 
contaminé est présentée sur la Figure 11. Ces mesures ont été réalisées à partir de solutions de 
surfactants à 2 % en masse. À l’exception du SDS pour lequel on constate une faible 
récupération (environ 20 %), les surfactants zwitterioniques sont globalement récupérés entre 
60 et 80 %. Les variabilités dans la récupération des surfactants font écho à celles observées 
pour l’extraction des TPH (Figure 10a). La forte adsorption du SDS dans le sol est 
probablement due à la forte concentration en MO. Le phénomène d’adsorption est contrôlé 
par deux facteurs importants : les interactions du surfactant avec le sol et celles entre 
surfactants. Par ailleurs, Fytianos (1998) et Rodriguez-Cruz (2005) ont montré que 
l’adsorption des surfactants anioniques et neutres augmentait avec la teneur en MO du sol. De 
plus, le SDS et le CHS sont susceptibles de précipiter en présence de cations (Wu et al., 1998; 
























Figure 11: Fraction de surfactant récupérée dans les mousses déstabilisées après passage à 
travers le sol contaminé. msol = 50 g; T = 20 °C. Mousses initialement à 2 % de surfactant. 
 
Deux autres paramètres ont été considérés : 1) la vitesse de propagation des mousses à 
travers le sol, et 2) la facilité avec laquelle elles peuvent être déstabilisées. En effet, d’une 
part, une propagation rapide des mousses est nécessaire pour réduire la durée du lavage, et 
d’autre part, il est nécessaire de déstabiliser les mousses contaminées pour traiter séparément 
les phases gazeuse et liquide (cf. § 4.2). 
Le graphique de la Figure 12 montre l’influence de la nature du surfactant sur la 
perméabilité du sol pollué vis-à-vis d’une mousse. On observe que la perméabilité vis-à-vis 
des différentes mousses de surfactants suit l’ordre : LB > CHS ³ CB >> SDS. La mousse de 
SDS apparaît nettement plus visqueuse que les autres. Il semble donc que les mousses 
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obtenues à partir de surfactants zwitterioniques circulent beaucoup plus rapidement que celles 
avec le surfactant anionique.  
Deux mécanismes de propagation des mousses dans le sol ont été proposés : un 
transport direct des bulles dans le milieu poreux, ou une succession de ruptures de films, 
écoulement du film liquide et régénération de la mousse plus loin dans le milieu poreux 
(Chowdiah et al., 1998). Plus Fq tend vers 1, plus le film liquide de la bulle est fin et fragile, et 
plus la taille des bulles est grosse. Les données du Tableau 3 montrent que les paramètres Fq 
et t ne permettent pas d’expliquer les perméabilités observées sur la Figure 12. Les 
mécanismes de destruction des mousses sont : 1) l’assèchement du film interfacial et 2) la 
coalescence et le grossissement de bulles provenant de l’échange de gaz entre bulles voisines. 
La coalescence peut être retardée par stabilisation électrostatique ou stérique des interfaces 
eau/air, tandis que l’assèchement peut être réduit en rendant les films plus hydrophiles 
(Klitzing et al., 2005; Üzüm et al., 2010). Une corrélation a été faite entre la stabilité des 
mousses et l’épaisseur de leur film. Il a aussi été montré que la pression d’éclatement des 
mousses augmente globalement avec l’épaisseur de leurs interfaces. Les mousses de SDS se 
propagent plus lentement comparé aux autres surfactants. Cela peut être attribué à 
l’interaction particulièrement importante du SDS avec le sol et à la viscosité apparente de sa 
mousse. Le film de mousse obtenu dans le cas du SDS est particulièrement stable, épais, et a 
une pression d’éclatement élevée due à la répulsion anionique des micelles de surfactants dans 
les films interfaciaux. Un examen de la tête polaire des surfactants zwitterioniques permet 
d’expliquer facilement l’ordre des t (LB < CHS < CB). Cette grande différence provient de la 
liaison hydrogène qui structure ou pas le film interfacial en le rendant plus cohésif. 
 





























Figure 12 : Perméabilité du sol pollué vis-à-vis de mousses de CB, CHS, LB et SDS. 
[Surfactant] = 2 %; msol = 50 g; Pentrée = 1,5 bar; Psortie = 0,8 bar pour CB, CHS et LB;  
Psortie = 0,2 bar pour SDS; T = 20 °C. 
 
Par ailleurs, nous avons étudié la relation entre la concentration de surfactant dans la 
solution émulsionnée (avec l’air comprimé) et celle dans la mousse formée. Cette relation est 
présentée sur la Figure 13 pour les surfactants CB, LB et SDS. Tandis que l’on observe 
quasiment la même concentration de surfactant dans les deux milieux (solution de surfactant 
et mousse formée) pour la LB et le SDS, en revanche il n’en est rien pour la CB. Pour ce 
surfactant, on observe une courbe sigmoïde avec des films de mousse de faible densité de 
surfactants jusqu’à 0,2 %, puis une zone de transition jusqu’à une concentration de surfactants 
dans la solution de 1 %, et enfin un plateau avec des films dont la concentration en surfactant 
stagne à 0,7 %. Bien que les surfactants CB et LB soient tous deux des dérivés bétaïnes de 
structure très proche, leur comportement dû aux interactions des têtes polaires est très 
différent. La liaison hydrogène, très présente entre les molécules de CB, pourrait stabiliser des 
structures particulières dans les films de surfactants formés. Dans le cas de LB et SDS, on a 
observé que la taille des bulles diminue avec l’augmentation de la teneur en surfactant dans 
les mousses tandis que Fq reste constant. On peut démontrer facilement que sans changer la 
densité de surfactant autour des bulles, la réduction de leur taille augmente leur surface 
spécifique, et donc la concentration en surfactant dans la fraction liquide.  






















Figure 13 : Relation entre la concentration de surfactant dans la solution émulsionnée (avec 
l’air comprimé) et celle dans la mousse formée. (¨) SDS; (□) CB; (▲) LB. 
 
De plus, nous avons également déterminé les gradients de pression minimaux 
(Grad_P) pour la propagation des mousses de CB, LB et SDS. Les gradients de pression 
représentent la différence de pression entre l’entrée et la sortie de la colonne garnie en sol 
pollué rapportée à l’épaisseur du sol traversé. Ceux-ci sont présentés sur la Figure 14. En deçà 
de 0,01 % de surfactant, les mousses ne sont pas obtenues de façon régulière. Ensuite, on 
observe que Grad_P augmente depuis une valeur minimale de 1,2 bar m-1 jusqu’à atteindre un 
plateau, aux environs de 0,2 %, dont la valeur dépend fortement de la nature du surfactant. On 
en déduit que Grad_P dépend de la densité de surfactant dans le film qui varie beaucoup 
jusqu’à 0,2 %, et qui affecte la viscosité et l’élasticité apparente de la mousse. Par ailleurs, 
Chen et Rossen (2005) ont modélisé la propagation des mousses dans des milieux poreux sur 
la base de trois mécanismes : le ‘laisser derrière’, la ‘division lamellaire’ et la ‘rupture’. Le 
laisser derrière est la stabilisation des films liquides minces ou des lentilles (lamelles) qui 
sont créés lorsque le gaz circule dans les pores adjacents. Cette stabilité dépend 
nécessairement de la concentration du surfactant, de l’épaisseur critique et de la vitesse de 
drainage du film. Les forces participantes au drainage du film sont les pressions capillaire et 
de disjonction (Singh et al., 1996). La division lamellaire survient lorsque deux ou trois 
lamelles se forment à partir d’une seule. La mousse se forme et se déforme ainsi tout en 
progressant à travers les pores du matériau. Enfin le mécanisme dit de rupture survient 
lorsque la lamelle se rompt sous l’effet d’une pression capillaire environ deux fois plus faible 
au centre qu’aux extrémités. 
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Sur le plateau, tandis que les mousses de CB et SDS requièrent un gradient de 2,7 et 
4,2 bar m-1 pour se propager, celles de LB n’en demandent que 1,3. Contrairement au SDS, la 
viscosité des films de CB et LB continuent d’augmenter au delà de 0,2 %. Ces observations 
recoupent donc celles obtenues pour les perméabilités du sol vis-à-vis des mousses à 2 % de 
surfactant. Les mousses de surfactants globalement neutres se propagent donc plus vite et plus 
facilement que celles obtenues avec le SDS (surfactant anionique). En outre, tandis qu’on a 
observé un soulèvement du sol pour l’injection des mousses à partir de 0,1 et 0,2 % en 
surfactant respectivement pour CB et SDS, dans le cas de LB il n’en est rien. En conclusion, 
Grad_P minimal et les perméabilités du sol vis-à-vis des mousses à 2 % de surfactant 
dépendent de la nature du surfactant. Plusieurs caractéristiques pourraient être avancées pour 
expliquer les différences observées entre les surfactants. Si l’adsorption beaucoup plus 
importante du SDS dans le sol pourrait expliquer des perméabilités du sol vis-à-vis des 
mousses (en régime transitoire) plus faibles que pour les autres surfactants, les différences 
observées pour Grad_P minimal de propagation indiquent que la stabilité du film liquide de la 
mousse est probablement liée à sa viscosité. De plus, il est rapporté dans la littérature que la 
propagation de la mousse en milieu poreux est aussi liée à l’élasticité et l’épaisseur du film 
ainsi qu’à la solubilité du surfactant (Chen et al., 2005). 
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Figure 14 : Gradient de pression minimal pour la propagation des mousses de CB (Δ), de LB 
(○) et de SDS (■) en fonction de la concentration initiale de surfactant dans la solution. msol = 
50 g; hauteur (sol) = 7 cm; T = 20 °C. 
 
Après avoir défini les quelques paramètres importants pour caractériser les différentes 
mousses sélectionnées, nous présentons désormais l’évolution du système au cours du lavage 
du sol avec les mousses de CHS, LB et SDS. Comme le montre la Figure 15, on observe une 
différence notable entre le volume de solution injecté dans le sol et celui récupéré après 
déstabilisation des mousses. Il y’a disparition d’eau au cours du traitement, qui provient de 
l’hydratation des particules du sol et de son évaporation. Après une partie commune (de pente 
égale à 0,4) jusqu’à 7 PV, les courbes pour les surfactants CHS et LB d’une part, et SDS 
d’autre part, se différentient. Tandis que la pression d’injection est la même pour toutes les 
mousses, en revanche, la dépression imposée à la sortie du montage est significativement plus 
importante pour le SDS. La dépression plus importante (0,2 bar) pour le SDS est due à la 
faible vitesse de propagation des mousses dans le sol et à la difficulté de les déstabiliser à la 
sortie. Dans le cas du SDS, on observe une relation linéaire entre le nombre de PV injectés et 
le nombre de PV récupérés tout au long du profil. Au contraire, dans le cas des deux 
surfactants zwitterioniques, une faible dépression (0,8 bar) était suffisante et les courbes se 
superposent. Après les 7 premiers PV injectés, on observe un deuxième régime linéaire 
jusqu’à 15 PV, avec une pente > 1. Au-delà des 15 PV on observe un troisième régime 
linéaire, dont la pente est visiblement reliée à la vitesse d’évaporation de l’eau. On en déduit 
que le premier régime concerne l’accumulation de liquide dans le sol. Il serait la conséquence 
de la faible progression de la mousse à travers le sol et de la perte de pouvoir moussant sur le 
front de progression due à l’adsorption d’eau et de surfactant à la surface du sol. Le second 
régime concerne une augmentation significative du volume de solution récupéré, ce dernier 
étant supérieur à celui injecté. Le volume excédentaire correspond au volume de liquide 
ralenti et accumulé dans le milieu poreux lors de la phase précédente. Dans le cas du SDS, 
l’évaporation dans le milieu poreux liée à sa faible vitesse de propagation, limite la 
récupération de la fraction liquide.  
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Figure 15 : Nombre de PV extraits en fonction du nombre de PV injectés lors du lavage de sol 
avec les mousses de CHS (D), LB (□) et SDS (·). msol = 50 g; Pentrée = 1,5 bar; T = 20 °C. 
 
 Ensuite, nous avons étudié le profil de récupération des surfactants dans la phase 
liquide des mousses au cours du lavage du sol. Les surfactants étudiés étant chargés, ils ne 
peuvent donc pas être transportés dans la phase gazeuse des mousses. Ils se répartissent donc 
entre le sol et la phase liquide des mousses recueillies à la sortie de la colonne. Les résultats 
sont représentés sur la Figure 16 pour les surfactants CB, LB et SDS. On observe une 
augmentation progressive de la récupération des surfactants. Elle s’explique par une forte 
adsorption initiale liée à un sol non saturé en surfactant. Dans le cas des bétaïnes, on observe 
une courbe de saturation, avec un plateau bien défini vers 50 % pour LB et 80 % pour CB. 
D’après la structure chimique des deux molécules, on voit clairement que la différence 
provient de la tête hydrophile qui est plus longue pour CB, ce qui améliore son affinité pour 
l’eau. Au contraire, le SDS est fortement perdu dans le sol, atteignant péniblement une 
fraction récupérée de 30 %. De surcroît, il présente des déviations expérimentales plus 
importantes. Ces deux observations s’expliquent par sa grande affinité pour la MO qu’il est 
toutefois capable de mobiliser. On constate aussi que quoique sa queue hydrophobe soit 
équivalente à celles de CB et LB, il a la plus petite tête polaire. De plus, il peut facilement 
précipiter en présence de cations (Paria, 2008). On peut donc dire que l’adsorption du 
surfactant dans le sol est d’autant moins importante que sa tête polaire est plus longue.  
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Figure 16 : Fraction (%) de surfactants de CB (■), LB (▲) et SDS (·) récupérés dans la phase 
liquide en fonction du nombre de PV injectés dans le sol. msol = 50 g; Pentrée = 1,5 bar; Psortie = 
0,8 bar pour CB, CHS et LB; Psortie = 0,2 bar pour SDS; T = 20 °C. 
 
Les profils d’extraction des TPH dans la phase liquide pollués des mousses (produites 
à partir de solutions de surfactant à 2 %) sont présentés sur la Figure 17 en fonction du 
nombre de PV injectés. Le pourcentage se rapporte à la totalité des TPH présent initialement 
dans le sol. Ces profils d’extraction sont décrits par un processus bi-exponentiel (Eq. 5), en 
accord avec de nombreuses études antérieures (Johnson et al., 2001). Ce processus bi-
exponentiel a même été observé dans le cas du phénanthrène (seul contaminant présent). Cela 
correspond donc à une accessibilité, et donc à une mobilité plus ou moins importante des 
hydrocarbures piégés dans le sol (Hatzinger et al., 1995; Macleod et al., 1995, Northcott et al., 
2001). Le comportement observé est donc tout à fait réaliste pour cette contamination 
ancienne du sol. Les fractions de TPH mobile et inerte sont indépendantes du surfactant 
utilisé, et respectivement égales à 0,55 ± 0,09 et 0,45 ± 0,09. Les constantes de vitesse pour 
l’extraction des fractions mobile (kr) et inerte (kl), dans la phase liquide des mousses, s’étalent 
respectivement de 0,29 ± 0,09 à 1,30 ± 0,30 PV-1, et de 0,036 ± 0,026 à 0,09 ± 0,01 PV-1. Le 
rapport kr/kl varie de 8 à 14. Les valeurs de kl sont donc environ dix fois plus petites que 
celles de kr, et contrôlent finalement le temps requis pour atteindre le seuil de réutilisation du 
sol. Les constantes de vitesse rapportées pour la désorption d’hydrocarbures hydrophobes 
depuis des sols ou sédiments s’étalent de 0,7 à 12 j-1 (Cornelissen et al., 1999) pour kr, et de 
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0,002 à 0,1 j-1 (Pignatello et al., 1993, Cornelissen et al., 1997) pour kl. On constate 
effectivement que, dans bien des cas, la remédiation nécessite des traitements longs.  
 














Figure 17 : Fraction (%) de TPH extraite dans la phase aqueuse (hL) en fonction du nombre 
de PV injectés lors du lavage du sol avec les mousses de CB (¨), CHS (▲), LB (■) et SDS 
(·). msol = 50 g; Pentrée = 1,5 bar; Psortie = 0,8 bar pour CB, CHS et LB; Psortie = 0,2 bar pour 
SDS; T = 20 °C. 
 
Les bilans de matière sur les TPH sont rassemblés dans le Tableau 4. Les répartitions 
de TPH (et HAP) dans les deux phases ont été déterminées à partir de leur quantité dans le sol 
et dans la phase liquide des mousses à la fin du traitement. On constate que les TPH sont 
principalement mobilisés dans la phase gazeuse des mousses. La mobilisation des 
hydrocarbures dans les deux phases des mousses suit la même loi bi-exponentielle (cf. annexe 
13). L’extraction des TPH est donc limitée par la mobilisation de la fraction la plus inerte. Les 
HAP constituent l’essentiel des TPH (cf. Tableau 2). Leur répartition entre les phases gazeuse 
et liquide des mousses indique que ceux-ci sont, en moyenne, majoritairement extraits à l’état 
vapeur, malgré leur réputation de composés faiblement volatils. Leur température d'ébullition 
est effectivement comprise entre 215 et 488 °C à pression atmosphérique. Toutefois, comme 
le montre leur répartition entre les deux phases sur la Figure 18, bien que les plus volatils 
soient essentiellement extraits dans la phase gazeuse, les autres (4-5 cycles benzéniques) se 
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répartissent entre les deux phases. Cette mobilisation notable des composés faiblement 
volatils dans la phase gazeuse des mousses est cohérente avec des observations antérieures 
concernant le PCP (Mulligan et Eftekhari, 2003). Cette vaporisation exceptionnelle peut être 
reliée à l’importante perte en eau observée au cours du traitement (Figure 15). Il semble que le 
phénomène d’entraînement à la vapeur d’eau soit la cause de cette extraction massive 
d’hydrocarbures faiblement volatils dans la phase gazeuse. Le régime hydraulique turbulent 
qui accompagne la propagation des mousses dans le milieu poreux doit conduire à une 
saturation continue du film liquide en hydrocarbures faiblement solubles, et celui-ci se sature 
à nouveau au fur et à mesure que les hydrocarbures sont expulsés dans la phase vapeur. 
L’importante fraction mobilisée dans la phase vapeur peut être reliée à la surface 
exceptionnellement élevée de la phase liquide et à la forte fraction volumique de gaz dans la 
mousse pour des mousses avec un Fq élevé (Wang et Mulligan, 2004), améliorant ainsi 
l'extraction des contaminants dans la phase gazeuse. Ce comportement montre donc que le 
lavage du sol avec des mousses de surfactants agit comme une combinaison intéressante entre 
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Tableau 4 : Bilan de matière des traitements avec différentes mousses de surfactant. 
msol = 50 g. *Concentration de TPH extrait du sol pollué non traité après un test de 
mobilisation avec de l’ED = 0,0045 g kg-1 
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Figure 18 : Répartition de l’extraction des HAP entre les phases aqueuse (■) et gazeuse (□). 
msol = 50 g; Pentrée = 1,5 bar; Psortie = 0,8 bar; T = 20 °C. 
 
 Nous avons également évalué le potentiel de mobilisation des TPH du sol avant et 
après traitement du sol avec les mousses de différents surfactants (Tableau 4). Cette étude a 
été faite dans le but d’évaluer la potentielle mobilité des TPH à la fin du traitement afin de 
prévenir une éventuelle contamination des nappes souterraines par des hydrocarbures. Pour ce 
faire, un test de lixiviation en colonne avec de l’ED a été effectué sur deux échantillons de 
sols pollués, de masse égale à 10 g chacun, traités et non traités avec 10 PV d’ED. Les 
données du Tableau 4 montrent que si une faible quantité de TPH a été lessivée du sol pollué 
non traité (0,0045 g kg-1), en revanche on en lessive 75 fois plus après le traitement du sol 
avec le surfactant LB, lequel a permis d’éliminer 95 % des contaminants présents. On 
constate donc que le lessivage complet des surfactants est long, et qu’en l’absence de leur 
dégradation, une forte mobilisation perdure. Il est donc essentiel d’utiliser des agents 
rapidement biodégradables pour limiter l’impact d’une mobilisation ultérieure au traitement. 
Le test de mobilisation par lixiviation en colonne réalisé immédiatement après le lavage du 
sol constitue donc le scénario le plus pessimiste. La dégradation des surfactants dans le sol n’a 
pas été étudiée. En revanche, lorsque le test de mobilisation est réalisé un mois après que le 
sol ait été traité avec la mousse de LB, la quantité de TPH mobilisée de 0,05 g kg-1 n’est plus 
que dix fois supérieure à ce que l’on obtient sur le sol non traité. 
 Par conséquent, une opération d’élimination du surfactant résiduel doit être menée à la 
fin du traitement en abaissant sa teneur en deçà de sa CMC. En effet, Macur et Inskeep (1999) 
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ont montré que pour le witconol SN70 (surfactant neutre, éthoxylate d’alcool (EA)) à des 
concentrations supérieures à sa CMC, la dégradation de l'hexane et du phénanthrène ont été 
fortement diminuées. Ces auteurs pensent que le surfactant inhibe ou ralentit le transfert des 
composés organiques à travers les membranes bactériennes. Par ailleurs, Deschenes et al. 
(1996) ont attribué le ralentissement de la biodégradation à l'utilisation préférentielle des 
surfactants comme substrat.  
 Finalement, la teneur résiduelle en HAP totaux (9 mg kg-1) mesurée un mois après que 
le sol ait été traité avec LB et lavé avec 10 PV d’ED, se trouve en deçà de la valeur seuil fixée 
par la réglementation polonaise pour les HAP totaux (soit 20 mg kg-1) dans les sols permettant 
de réutiliser le site pollué en tant que domaine public. 
Par ailleurs, nous avons observé que la déstabilisation des mousses de CB, de CHS et 
de SDS récupérées au cours du traitement du sol devient très difficile, nécessitant un bain 
thermostaté à 40 °C. La déstabilisation rapide des mousses contaminées est nécessaire pour 
faciliter leur gestion et leur traitement. Ce problème survient pour les surfactants dont les 
mousses sont très stables, et peut être difficile à gérer pour une application sur le terrain.  
La stabilité du film de mousse dépend de la structure chimique du surfactant. Les 
principales interactions qui entrent en jeu pour stabiliser le film sont la répulsion 
électrostatique, les effets stériques, la cohésion intermoléculaire qui fait intervenir des liaisons 
hydrogène et de Van der Waals. Les durées de demi-vie du SDS, du CHS et de CB sont 
longues, contrairement à celle de LB (cf. Tableau 3). Si la stabilité des mousses de SDS est 
principalement d’origine électrostatique, celle de CB et CHS est attribuable aux liaisons 
hydrogènes intermoléculaires entre fonctions amide. A l’exception de LB, la déstabilisation 
des mousses apparaît de plus en plus difficile au cours du traitement. La concentration en 
surfactant dans la phase liquide récupérée à la sortie du sol varie entre 0 et 2,7 % pour CB. 
Toutefois, on a observé que la stabilité des mousses est indépendante de la concentration en 
surfactant dans le film entre 0,05 et 2 %. Par ailleurs, on a observé que lorsqu’on essore la 
laine de verre utilisée pour déstabiliser les mousses, de grandes quantités de mousse s’en 
dégagent. Cela montre bien la forte stabilité des mousses en fin de traitement. 
Après avoir étudié les performances de plusieurs mousses de surfactants pour laver le 
sol, nous en avons conclu que les plus efficaces sont les dérivés de la bétaïne. De plus, ils se 
dosent très facilement sur le terrain par colorimétrie, contrairement à CHS. C’est un point 
crucial pour le suivi et le réajustement de cet additif au cours du traitement. Par ailleurs, bien 
que la LB s’adsorbe plus que CB, elle apparaît plus pratique à manipuler car ses mousses sont 
beaucoup moins persistantes. 
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Après avoir étudié le traitement du sol pollué avec les différentes mousses, nous 
relatons maintenant, dans le cadre de notre approche RFRS, les essais de traitabilité des 
différents lixiviats de sol issus de la déstabilisation des mousses polluées. Nous considérons à 
nouveau l’ensemble des surfactants évalués précédemment car la sélection du surfactant sera 
réalisée sur le traitement global. 
 4.2. Régénération des fluides d’extraction 
  4.2.1. Protocoles expérimentaux 
   4.2.1.1. Séparation membranaire 
 
 Dans ce travail, nos mesures de filtration ont été réalisées en mode batch (recyclage du 
rétentat) avec des membranes organiques d’ultra (UF) et de basse microfiltration (MF). Ce 
choix a été guidé par la taille des émulsions comprise entre 0,05 et 7 mm, lesquelles doivent 
être retenues.  
Deux modules de filtration ont été utilisés pour les mesures au laboratoire (Figure 19). 
Il s’agit, d’une part, d’un module plan (Ray-flow, Orélis Novasep) qui utilise des membranes 
organiques en polyéthersulfone (PES) non chargées et de Seuil de Coupure (SC) égal à 30, 40 
et 100 kDa, et d’autre part, un module tubulaire Orélis qui utilise des membranes céramiques 
tubulaires Kérasep (Orélis Novasep) en dioxyde de titane (point isoélectrique de 6,5 (Yezek et 
al., 1998)) de SC égaux à 50, 150 et 300 kDa et de diamètre de pore 0,1 mm. Ces études ont eu 
pour but de déterminer l’influence du SC sur la transmission du surfactant et la rétention des 
TPH (RTPH). 





Figure 19 : Dispositifs de filtration utilisés au laboratoire. 
 
Des solutions polluées contenant 2 % de surfactant (CB, CHS, LB, SDS et TX100) ont 
été filtrées. Nous avons gardé le surfactant SDS malgré des résultats en traitement de sols peu 
satisfaisants car l’objectif était d’évaluer les différents surfactants par rapport au traitement 
global du sol et des effluents liquides. 
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Dans cette étude, nous avons aussi considéré un surfactant neutre, le TX100, afin de 
voir si les propriétés de filtrations sont différentes.  
Une vitesse tangentielle de 0,24 m s-1 (Re = 350) a été utilisée pour le module plan et 
une vitesse comprise entre 2,4 et 6,1 m s-1 (Re = 17000-43000) pour le module tubulaire. Le 
flux à l’eau pure (Jw) et le flux volumique de perméat (Jv) ont été déterminés selon l’équation 
ci-dessous : 
    
tS
m)(J








       (7) 
 
où mp désigne la masse de perméat, reau la masse volumique de l’eau, Sm la surface de la 
membrane et Dt le temps nécessaire pour récupérer une masse mp de perméat. Les taux de 
rétention (R) et de transmission observés (T), utilisés ici pour mesurer la rétention des TPH et 
le transfert des surfactants sont définis selon : 
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où Cp et Ca désignent les concentrations d’une espèce dans le perméat et l’alimentation, 
respectivement. 
Un pré-traitement d’oxydation par du permanganate a été évalué avant la filtration. 
Pour cela, 1 litre de solution polluée (TPH égale à 900 mg l-1) contenant 2 % de LB en masse 
a été ajusté à pH 2 (avec du H2SO4 concentré à 98 %), puis oxydé par addition de 2 g de 
KMnO4 en poudre. 
 Le permanganate a été rajouté par portions de 0,2 g pour une meilleure solubilisation. 
Ensuite, le mélange a été laissé sous agitation lente pendant 12 h. Après l’arrêt de l’agitation, 
un précipité s’est lentement séparé du surnageant clair. Le surnageant a tout d’abord été 
oxygéné par bullage à l’air pendant 4 h puis réajusté à pH 7 (avec NaOH 0,1M) pour faire 
précipiter les ions Mn2+ formés. Ensuite, il a été filtré sur papier filtre Whatman n°4 (rétention 
de particules > 17 mm) et sur une membrane plane de 100 kDa. La rétention des TPH et la 
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transmission du surfactant ont été évaluées. Les rapports DBO5 et DCO ont également été 
déterminés pour les filtrats. 
   4.2.1.2. Traitement par neutralisation-floculation 
 
Le traitement par neutralisation-floculation des solutions polluées a pu être réalisé 
avec les surfactants SDS et CHS uniquement. Dans le cas des surfactants CB et LB les essais 
n’ont pas été concluants. L’étape de neutralisation a été réalisée sur 100 ml de solution 
polluée en utilisant du chlorure d’aluminium (AlCl3) ou du bromure de céthyle triméthyle 
ammonium (CTAB). La performance de AlCl3 a été maintes fois prouvée, de même que 
d’autres avantages comme son coût modéré (environ 400 € tonne-1) et sa facilité à être 
manipulé. Le CTAB, malgré son coût élevé (environ 7000 € tonne-1), est efficace pour 
neutraliser des émulsions pétrolières stables produites en récupération améliorée du pétrole 
(EOR, Hirasaki et al., 2011). L’ajout de CTAB à 200 mg l-1 permet une séparation en 2 h. Ce 
surfactant cationique pourrait donc réduire la charge de surface des émulsions et produire leur 
coalescence. Les concentrations des solutions de coagulants utilisées ont été de 0,1 M (13,3 g 
l-1) pour AlCl3 et de 0,55 mM (200 mg l
-1) pour le CTAB. Le pH initial des solutions polluées 
était de 7,7. L’acidité de la solution de AlCl3 a nécessité un réajustement du pH à 6 (avec 
NaOH 1 M) après chaque ajout. Le polyacrylate de diméthyle aminoéthyle (ADAM) a été 
utilisé comme agent floculant. Il a été préparé à la concentration de 1 g l-1 par dissolution du 
polymère dans l’eau. L’ADAM est un copolymère dont la structure contient des fonctions 
amide, ammonium et ester (Figure 20). Il possède une masse molaire de plusieurs millions de 
Daltons (Da) qui lui permet d’atteindre des performances remarquables en termes de densité 
et de taille de flocs. L’agitation du milieu a été réalisée pendant 15 min, après chaque ajout de 
coagulant, puis des mesures ont été réalisées sur l’échantillon à l’aide du Zetasizer Nano Zs. 
Les données obtenues ont concerné les diamètres hydrodynamiques moyens des particules et 
leur déviation, la distribution de tailles volumiques de particules, les potentiels z et leur 
déviation.  
 














Figure 20 : Structure chimique de l’ADAM. 
 
   4.2.1.3. Extraction liquide-liquide 
 
L’extraction liquide-liquide a été effectuée avec l’acétate d’éthyle ou le méthyle tertio-
butyle éther (MTBE) sur les solutions de CB, CHS, LB et SDS polluées obtenues après 
dilution par deux et ajustement de leur pH à 7. Les solvants ont été ajoutés dans un rapport 
volumique de 1/3 par rapport à la solution polluée. Ils ont été mis en contact délicatement 
avec les solutions polluées pour éviter le risque d’émulsification. Après contact, l’ensemble a 
été placé sous faible agitation pendant une nuit. Après cette étape, nous avons déterminé la 
constante de partage (Kp) des TPH entre la phase aqueuse et le solvant. Les mesures de 
concentration polluants et de surfactants ont été effectuées dans la phase aqueuse, avant et 
après contact avec le solvant. 
   4.2.1.4. Traitement par boues activées 
 
Les essais de biodégradation ont été réalisés au laboratoire à l’aide de boues activées 
provenant de la station d’épuration (STEP) de Port Douvot de la ville de Besançon. La 
concentration de la boue activée était de 4 g l-1 et son pH égal à 6,9. La solution de LB polluée 
(2 %) a été divisée en trois échantillons de 50 ml, l’un d’eux servant de témoin et les deux 
autres pour évaluer la reproductibilité des mesures. 50 ml de boues activées (ou 50 ml d’eau 
pour l’échantillon témoin) ont été additionnés aux solutions polluées puis les solutions 
obtenues traitées par des cycles d’aération et de repos de 12 h pendant 7 jours. Un suivi sur 30 
jours a été réalisé pour l’échantillon témoin sans boue activée. Les échantillons ont été 
analysés en surfactant et TPH. Un bilan de matière a été réalisé sur ces espèces. Les 
paramètres DBO5 et DCO ont également été mesurés au début et à la fin du traitement pour 
les trois échantillons. 
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  4.2.2. Résultats et discussion 
 
 Caractérisation des lixiviats pollués 
 
La phase liquide obtenue après déstabilisation des mousses contaminées a été étudiée 
au cours du traitement. La répartition en pourcentage volumique de la taille des agrégats 
formés par les surfactants est présentée sur la Figure 21. On observe que ces tailles 
augmentent au cours de la progression du lavage du sol contaminé. Tandis que la solution 
injectée ne contient que de petits édifices micellaires de l’ordre du nm, ceux-ci sont 
rapidement convertis en microémulsions du fait de la solubilisation des hydrocarbures au 
cours du lavage. On observe que la taille des micelles de SDS à 0 PV est plus petite que pour 
les autres surfactants. Ceci s’explique par une répulsion électrostatique entre les têtes polaires 
chargées. On observe aussi que la distribution de taille des microémulsions est répartie selon 
trois composantes principales situées près de 0,1, 1 et 5 mm. La composante à ~ 0,1 mm est 
minoritaire. Dans le cas de CB on a réalisé des mesures après 0,67 et 1,86 PV injectés. On 
constate que la distribution de taille des émulsions se décale vers les tailles plus importantes 
avec l’augmentation du nombre de PV, évoluant vers une seule composante positionnée à ~ 8 
mm. Ces observations de taille ont guidé le choix des membranes de filtration.  
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Figure 21 : Distribution volumique (%) de la taille des édifices de surfactants dans la phase 
aqueuse des mousses déstabilisées à différents PV injectés. pHsolution= 6,5; T = 20 °C. 
 
Les valeurs de ζ des microémulsions dans les suspensions contaminées sont : -7,9 ± 
8,7 mV pour CB, -21,4 ± 16,1 mV pour CHS, -6,6 ± 8,9 mV pour LB et -43,8 ± 12,9 mV pour 
SDS. On constate donc qu’une charge de surface est observée pour SDS et, dans une moindre 
mesure, pour CHS. En revanche, les microémulsions avec CB et LB ne sont pas chargées en 
accord avec leur nature zwitterionique. La charge de surface observée pour CHS est expliquée 
par un espacement de 5 liaisons entre les charges électriques, contre 2-3 seulement pour les 
bétaïnes.  
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 Séparation membranaire 
 
Peu de travaux ont été publiés sur la récupération des surfactants par UF. Kowalska 
(2006) a étudié la rétention du SDS avec des membranes de 10 et 30 kDa, mais pour des 
concentrations inférieures à la CMC. Ils rapportent une rétention entre 0 et 80 % suivant la 
concentration du sel (Kowalska et al., 2004 et 2006; Majewska-Nowak et al., 2008). Ang et 
Abdul (1994) ont testé des membranes de 50 et 500 kDa pour séparer le witconol SN70 
(surfactant EA, CMC à 0,5 %) d’un lixiviat de sol (contaminé par des biphényles polychlorés) 
prélevé en nappe et contenant entre 0,19 et 0,75 % de surfactant. Des taux de transmission de 
surfactant de 46 et 67 % avec des taux de rétention de polluant de 94 et 90 % ont été rapportés 
pour des membranes de 50 (acrylonitrile et méthyl-méthacrylate) et 500 kDa (PES). Cette 
étude présente donc des résultats prometteurs pour un traitement par UF.  
Dans un premier temps, nous avons travaillé sur la filtration de solutions polluées 
contenant 2 % de surfactant. Une première étude a été réalisée avec le module plan parce que 
ce dernier ne nécessite que de faibles quantités de solutions (150 ml). En revanche, les faibles 
vitesses tangentielles (~ 0,2 m s-1) pourraient ne pas permettre d’éliminer un effet de 
polarisation de concentration. Cet effet peut affecter à la fois RTPH et le flux de perméat 
(Degrémont, 2005). Sur la Figure 22, on a rassemblé les valeurs de transmission des 
surfactants en fonction du SC des membranes. On observe de faibles valeurs comprises entre 
2 et 10 % et échelonnées comme suit : 2-3 % pour CHS, ~ 5 % pour CB, LB et TX100 et 6-10 
% pour SDS. Des facteurs qui pourraient influer sur la transmission du surfactant sont la 
concentration en solution par rapport à la CMC, la taille et la charge des édifices en 
suspension, l’adsorption de surfactant. On observe donc grosso-modo que les édifices avec 
SDS, plus petits parce que de plus forte densité de charge, ont une transmission un peu 
meilleure. Pour l’ensemble des surfactants, on a constaté que les valeurs de transmission sont 
généralement peu affectées par la PTM dans la gamme de 0,5 à 2 bar. Une légère influence est 
observée pour CHS et SDS, la transmission augmentant d’environ 3 % par bar dû 
probablement à un effet de polarisation de concentration (cf. annexe 15). Comme la 
transmission du SDS est voisine de celle de la LB, et que le premier s’est avéré inadapté au 
lavage de sol par les mousses, nous focalisons désormais notre attention sur le second. La 
filtration des solutions de LB (à 2 % en masse) polluées a été réalisée à vitesse tangentielle 
élevée (Vtang = 6,1 m s
-1) à travers des membranes tubulaires. La faible persistance des 
mousses de LB aide à réduire le problème du moussage dû à l’agitation. On présente 
successivement les valeurs de transmission du surfactant (Figure 22), de RTPH (Tableau 6) et 
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Figure 22 : Transmission de surfactant (2 %) pour différents SC de membranes d’UF. 
pH = 6,5; T = 20 °C; Membranes en PES; PTM = 1 bar. 
 
SC 50 kDa 150 kDa 300 kDa 0,1 mm 
RTPH (%) 99,9 ± 0,05 99,3 ± 0,6 94,9 ± 1,8 75,0 ± 3,0 
Tableau 5 : Rétention des TPH en fonction du SC de membranes tubulaires. pH = 6,5;  
Vtang = 6,1 m s
-1, PTM = 1,5 bar; [TPH]0 = 885 ± 10 mg l
-1. 
 
 On observe un changement important des propriétés de filtration entre l’UF et la MF 
sur l’ensemble des paramètres suivis. Les tailles de pores sont estimées à 5 (50 kDa), 10 (150 
kDa) et 30 nm (300 kDa) pour les membranes d’UF (données Orélis, communication 
personnelle). La transmission des TPH varie significativement avec le SC : 1/1000 pour 50 
kDa, 1/150 pour 150 kDa, 1/20 pour 300 kDa et 1/4 pour 0,1 mm. De même, la transmission 
de LB (TLB ) augmente de 3 à 5 % en UF, puis à 11 % pour la membrane de taille de pore 0,1 
mm. Enfin, le flux relatif de perméat (Jp/Jw) se situe autour de 35 % en UF et à 65 % pour la 
membrane à 0,1 mm. La MF doit être écartée car elle ne permet pas une rétention suffisante 
des contaminants pour pouvoir réinjecter le perméat dans le sol. On constate que dans nos 
conditions de concentrations en surfactant et TPH, on ne peut pas espérer récupérer une 
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fraction significative de surfactants, mais qu’on peut vraiment épurer la solution en abaissant 
la concentration en TPH en dessous de 1 mg l-1, et la désinfecter (Mémento technique de 
l’eau, 2005) pour réduire la biodégradation des surfactants à réutiliser. En revanche, une étude 
approfondie est nécessaire pour comprendre l’origine des écarts observés entre nos valeurs de 
transmission de surfactants et celles plus élevées rapportées dans la littérature (Ang et Abdul, 
1994; Kowalska et al., 2004 et 2006; Majewska-Nowak et al., 2008). 
 
 
Figure 23 : Transmission de LB (■) et flux relatif de perméat (○) en fonction du SC des 
membranes tubulaires utilisées. PTM = 1,5 bar; [TPH]0 = 885 ± 10 mg l
-1; T= 20 °C. Solution 
de LB à 2 %. 
 
Sur la Figure 24, nous présentons les évolutions de la solubilisation des TPH et de la 
transmission de LB en fonction de la concentration en surfactant. On observe que 
l’augmentation de la concentration en surfactant s’accompagne d’une augmentation de la 
solubilisation des TPH, mais aussi d’une diminution de la transmission de LB. Cette dernière 
chute de 65 % à moins de 5 % lorsque la concentration en LB de la solution à filtrer passe de 
0,1 à 2 %. On voit donc que, bien que l’on soit toujours largement au-delà de la CMC 
(4,8´10-4 %), on peut tout de même récupérer plus de la moitié du surfactant.  
 






































Figure 24 : TLB (□) et TPH solubilisé (▲) en fonction de la concentration en surfactant 
introduit. pH = 6,5; SC : 100 kDa; PTM = 1 bar; Vtang = 0,24 m s
-1. 
 
La concentration optimale de surfactant LB à utiliser pour les opérations est présentée 
sur la Figure 25 par déduction des deux courbes de la figure précédente. On constate qu’elle 
correspond à la concentration de 0,5 %, qui permet une récupération moyenne de surfactant 
d’environ 20 % tout en conservant environ deux-tiers des capacités d’extraction du surfactant 





















Figure 25 : Concentration optimale du surfactant LB calculée à partir de la solubilisation des 
TPH dans les lixiviats du sol et du taux de transmission du surfactant par UF. 
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Par ailleurs, la faible transmission du surfactant LB (~ 5 %) obtenue pour des solutions 
de LB à 2 % nous a conduits à chercher une amélioration via un pré-traitement d’oxydation. 
L’oxydation par le permanganate d’émulsions huileuses dans l’eau permet souvent de les 
déstabiliser. Nous avons effectivement observé que le permanganate est très efficace à 
concentration relativement faible pour déstabiliser les microémulsions et séparer les 
hydrocarbures. L’abattement des TPH et la récupération de LB après les étapes d’oxydation 
seule, d’UF seule et d’oxydation + UF sont rassemblés dans le Tableau 6.  
 










87 5700 0,42 82 27 
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UF seule 




5 5300 0,38 99 25 
Tableau 6 : Abattement des TPH et récupération du surfactant LB depuis le lixiviat du sol en 
utilisant un pré-traitement d’oxydation avant UF. [KMnO4]0 = 2 g l
-1; pH0 = 2; SC : 100 kDa; 
Vtang = 0,24 m s
-1; PTM = 1 bar. 
 
On constate que ce pré-traitement oxydatif permet une augmentation significative de 
la récupération de LB de 5 à 25 %, tout en conservant un fort abattement des TPH (99 %). La 
biodégradabilité de l’effluent est aussi améliorée par ce pré-traitement ainsi que la filtrabilité 
de la solution, comme le montre la Figure 26. Le flux de perméat relatif obtenu après le pré-
traitement oxydatif a été amélioré de 20 % comparé à celui de la filtration directe. 












Figure 26 : Variation du flux de perméat avec (○) ou sans (■) pré-oxydation par KMnO4.  
Vtang = 0,24 m s
-1; SC : 100 kDa; Jw = 0,35´10
-4 m s-1; PTM = 1 bar; pH = 6,5; T = 20 °C.  
 
 Traitement par neutralisation-floculation 
 
Une autre possibilité de traitement est la déstabilisation des microémulsions polluées 
par neutralisation de charge. Sur la Figure 27 est présentée l’évolution des potentiels z des 
suspensions de SDS et CHS en fonction de la concentration du coagulant introduit. 
Contrairement à SDS et CHS, les émulsions formées avec CB et LB ne portant pas de charge, 
(z0 respectivement égaux à -7,9 ± 8,7 et -6,6 ± 8,9 mV) elles et n’ont donc pas réagi avec les 
agents coagulants. Cette absence de charge de surface provient de la proximité entre les 
fragments de charge opposée sur la structure chimique des bétaïnes (cf. annexe 10). Les 
micelles de SDS et de CHS sont toutes chargées négativement en surface. AlCl3 est un 
coagulant classique très efficace à cause de sa densité de charge élevée. L’utilisation du 
CTAB en combinaison d’un floculant a été suggérée par Hirasaki et al. (2011) pour séparer 
des mélanges eau-hydrocarbures en EOR. L’intérêt du CTAB est d’éviter l’introduction de 
métaux pouvant ensuite générer des problèmes lors de l’utilisation des hydrocarbures 
récupérés. En revanche, le CTAB est un réactif beaucoup plus onéreux que AlCl3. On observe 
que le CTAB neutralise, légèrement mieux les émulsions que AlCl3. Par ailleurs, dans le cas 
de CTAB, les émulsions à base de CHS sont neutralisées pour une plus faible concentration 
de CTAB que celles avec le SDS car leur charge de surface est plus faible. Les dosages n’ont 
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pas été poursuivis au-delà de la neutralisation car on souhaite récupérer du surfactant et le 
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Figure 27 : Effet de la concentration en Al3+ et CTAB sur la valeur du potentiel z des 
émulsions de SDS (¨) et CHS (■). pH = 6,5; [surfactant]=1,3 %; [TPH]0 = 500 mg l
-1. 
 
L’abattement des TPH après neutralisation et floculation des solutions polluées est 
présenté sur la Figure 28. On observe qu’un traitement de coagulation (par AlCl3 ou CTAB) 
est bien nécessaire préalablement à l’addition de floculant (ADAM) pour abattre efficacement 
les polluants. L’addition d’ADAM, floculant cationique, est capable de les piéger, mais 
seulement les plus gros, ce qui ne permet pas un abattement suffisant des hydrocarbures. 
Le traitement avec AlCl3 et l’ADAM permet d’abattre plus de 94 et 80 % des TPH dans 
les solutions de SDS et CHS, respectivement, tandis que l’ADAM seul ne permet d’abattre 
que 40 et 55 % des TPH dans les solutions de SDS et CHS, respectivement. Les solutions de 
CHS polluées, dans les deux cas où l’on réalise la neutralisation (avec AlCl3 et CTAB) plus la 
floculation par l’ADAM, sont cependant plus difficiles à traiter, à la fois du point de vue de la 
cinétique de séparation de phase que de l’abattement des TPH. En effet, la sédimentation des 
émulsions de CHS n’est pas si évidente. Tandis que le temps nécessaire à la séparation 
liquide-solide est de 12 h pour les suspensions de CHS, il n’est que de 5 min pour celles de 
SDS. 
 






















Figure 28 : Abattement des TPH dans les solutions de SDS (□) et CHS (■) polluées en 
fonction des réactifs utilisés. pH = 6,5; [surfactant]0 = 1,3 %; [TPH]0 = 500 mg l
-1. 
 
La Figure 29 présente la fraction de surfactant récupérée après traitement de 
neutralisation-floculation. On observe qu’à l’exception du traitement direct avec l’ADAM, la 
fraction de surfactant récupérée est faible (< 12 %). La fraction de SDS récupérée est 
cependant significativement plus élevée que celle de CHS. L’option la plus intéressante 
consiste donc à mener un traitement de coagulation-floculation avec AlCl3 + ADAM sur les 
solutions de SDS polluées. On obtient alors un abattement rapide (5 min) des polluants et une 
récupération de surfactant d’environ 9 %. Le risque consiste cependant à retourner dans le sol 
un surfactant déstabilisé par des traces de Al3+. 























Figure 29 : Surfactant récupéré après séparation par neutralisation-floculation. pH = 6,5; 
[surfactant]0 = 1,3 %; [TPH]0 = 500 mg l
-1. Solutions de SDS (□) et CHS (■) polluées. 
 
  Extraction liquide-liquide 
 
Enfin, nous présentons les résultats d’une extraction liquide-liquide. La Figure 30 
présente l’abattement des TPH et la récupération de surfactants en fonction du solvant non 
miscible mis en contact avec la solution de surfactant (à 1 %) polluée. L’abattement des TPH 
est plus important pour l’acétate d’éthyle (96-99 %) que pour le MTBE (60 %). Les 
constantes de partage (Kp) des hydrocarbures entre les solvants organiques et la phase 
aqueuse sont regroupées dans le Tableau 7. Kp représente le rapport des concentrations de 
TPH dans les phases organique et aqueuse. Plus il est élevé, plus faible sera la concentration 
des TPH dans la phase aqueuse traitée ou, pour un niveau accepté de TPH, plus faible sera la 
quantité de solvant organique à mettre en contact avec la solution à traiter. La concentration 
du surfactant affecte évidemment la constante de partage (Kungsanant et al., 2008); Kp 
diminue lorsqu’elle augmente. 
Surfactants CB CHS LB SDS 
Acétate d’éthyle 69,1 78,5 76,1 77,4 
MTBE 4,3 4,8 6 3,6 
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Tableau 7 : Constante de partage (Kp) des TPH entre des solvants organiques et les solutions 
de surfactant (à 1 %) polluées. pH = 6,5. [TPH]0,CB = 987,6 mg l
-1; [TPH]0,CHS = 789,2 mg l
-1; 
[TPH]0,LB= 1048,7 mg l
-1; [TPH]0,SDS = 887,3 mg l
-1. 
 Tandis que la fraction de surfactant récupérée s’élève à 70 % pour les bétaïnes, elle 
chute à 40 % pour SDS et CHS. 
L’éther diéthylique et l’éther de pétrole testés par ailleurs n’ont pas permis une forte 










































Figure 30 : Abattement des TPH dans la phase aqueuse (a) et pourcentage de surfactant 
récupéré (b) en fonction du solvant utilisé. (□) : Acétate d’éthyle, (■) : MTBE. Vsurfactant = 5 
ml; Vsolvant = 1,7 ml; pH = 6,5; temps de contact = 12 h. Solutions de surfactant à 1 %. 
 
Les solutions traitées doivent être à nouveau utilisées pour fabriquer de nouvelles 
mousses. Or, on constate qu’il n’est plus possible de fabriquer des mousses avec ces 
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solutions. Par ailleurs, l’utilisation de solvants organiques représente un danger pour les 
manipulateurs et des risques de sur-pollution. 
 
 Traitement par boues activées 
 
Par ailleurs, bien que l’effluent initial soit peu biodégradable (DBO5/DCO = 0,26, 
DCO = 32000 mg l-1), nous avons évalué sa biodégradation par boues bactériennes comme 
possibilité de traitement en fin de dépollution, lorsqu’une réutilisation n’est pas nécessaire. La 
Figure 31 présente l’évolution de la quantité de LB au cours du temps après mise en contact 
des solutions polluées avec la boue activée. Un témoin a été réalisé, lequel a été soumis au 
même traitement (alternance de 12 h d’aération et repos) mais sans boue activée. On observe 
une chute rapide de la concentration de LB dans les échantillons traités. Après 24 h, on 
observe une disparition de 80 % de la quantité initiale de LB. Après 30 jours de traitement, 96 
% de la quantité initiale de LB a disparu. Par comparaison, on constate que la solution témoin 
reste stable pendant 5 jours. Ce n'est qu'au delà que la dégradation commence mais elle n’est 
franche qu’après 25 jours.   
A l’issu du traitement avec la boue bactérienne, 67,6 ± 2,7 % des TPH ont disparu et 
seulement 0,18 ± 0,01 % ont été retrouvés dans la boue activée. Les 67,4 % de TPH ont dû 
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Figure 31 : Evolution de la quantité de LB dans les solutions polluées traitées avec boue 
activée (○) ou non traitées (■), [TPH]0 = 350 mg l
-1; pH = 6,8; T = 20 °C. 
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 4.3. Conclusion 
 
 Dans ce travail, nous avons évalué d’une part, différents surfactants pour extraire des 
HAP d’un sol fortement pollué, à l’aide de mousses, et d’autre part diverses techniques de 
traitement pour récupérer les solutions de surfactants après séparation des polluants. Parmi les 
surfactants étudiés, LB s’est distingué par sa régularité élevée dans l’extraction des polluants 
et son flux élevé, qui permettent de mener une décontamination uniforme, rapide et 
conséquente. De plus, ce surfactant s’adsorbe modérement dans le sol et est rapidement 
biodégradable et non-toxique, ce qui limite les risques de mobilisation par lixiviation et de 
pollution post-traitement. Enfin, ce surfactant peut être très facilement dosé sur le terrain par 
colorimétrie.  
Divers traitements ont été explorés pour abattre les polluants dans les solutions 
micellaires obtenues après déstabilisation des mousses contaminées : ultrafiltration, 
neutralisation-floculation, extraction liquide-liquide et biodégradation. Aucune n’est idéale. 
Cependant, l’UF a été privilégiée pour réaliser les futurs essais de terrain, car 1) elle garantit 
l’abattement des TPH à hauteur de 99,3-99,9 % et permet donc la réutilisation des solutions 
traitées 2) elle permet de récupérer une fraction de surfactant au moins égale à 5 %, dans une 
solution toujours apte à mousser et sans changement de stabilité de la mousse; 3) elle 
s’affranchit de l’utilisation de solvants, et donc, offre une meilleure garantie pour la sécurité 
des travailleurs. Ce traitement physique plutôt que chimique offre donc des garanties sur la 
qualité de l’effluent traité (aptitude au moussage, décontamination importante), lesquelles 
sont nécessaires pour assurer le bon fonctionnement de l’extraction des polluants organiques à 
l’échelle du terrain. 
Au regard de l’ensemble des propriétés des surfactants, en particulier sur les aspects 
lavage de sol par les mousses, traitement des effluents liquides et analyses sur le terrain, nous 
avons sélectionné la LB pour poursuivre notre évaluation à l’échelle du terrain. Là, nous 
allons évaluer d’une part, les mousses de LB pour le lavage du sol in-situ et d’autre part notre 
approche RFRS, notamment à travers les performances de l’UF pour le traitement des 
effluents liquides et sa stabilité dans le temps.  
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5. Etude sur le terrain 
 
A l’issue de l’étude menée au laboratoire, les traitements et les conditions physico-
chimiques ont été sélectionnées pour passer à l’échelle du terrain. La partie « Etude sur le 
terrain » vise à 1) évaluer la faisabilité du lavage en cellule avec les mousses ainsi que ses 
performances; 2) évaluer les performances et la stabilité du traitement des lixiviats, et leur 
réutilisation pour le lavage de sols. 
 5.1. Préparation et mise en œuvre du traitement de sol 
 
Un lavage du sol avec le surfactant LB a été réalisé sur le site de Solec Kujawski : Les 
objectifs étaient d’évaluer 1) la stratégie de réutilisation des fluides d’extraction, 2) la 
technique de lavage avec des mousses en injectant 5 PV (extraction de la fraction mobile des 
contaminants) d’une solution de LB à 2 %, et 3) les coûts associés au traitement. Le 
traitement a été mené durant quatre semaines à l’automne 2012. Ce traitement a consisté au 
lavage in-situ du sol pollué avec le surfactant LB réutilisé à pH neutre. Les effluents pollués 
ont été traités par UF sur un module membranaire Koch. La préparation et la mise en place de 
la zone test ont été réalisées par la compagnie Geo-Logik, sous-contrat avec le consortium 
TIMBRE. Une vue d’ensemble du site et de la zone test est présentée sur la Figure 32. 
 
Figure 32 : Vue d’ensemble du site de Solec Kujawski et de la zone test. 
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Une cellule de 12 m3 (l ´ L ´ h : 2 ´ 2 ´ 3 m) a été construite par les soins de 
l’entreprise Geo-Logik dans la zone dite ‘sombre’ selectionnée car plus accessible. 
Initialement, le sol pollué a été excavé à l’aide d’une pelle mécanique. Ensuite, une toile 
épaisse de 1,5 mm (en polypropylène) imperméable a été disposée à la base de la fosse et 
remontée de chaque coté sur 1 m de hauteur. Un puit central en PVC (h : 3,5 m, Æ : 32 cm), 
filtrant à la base, a été placé au centre de la cellule pour collecter les lixiviats du sol. Le sol 
excavé a ensuite été remis dans la cellule. Une seconde toile imperméable a été placée pour 
couvrir la surface du pilote (l ´ L ´ h : 2 ´ 2 ´ 0,5 m). La cellule n’a donc pas été 
complètement rendue étanche, contrairement à notre demande. Cette toile a été enlevée après 
arrêt du lavage avec les mousses pour pouvoir augmenter le débit d’injection des solutions en 
utilisant aussi l’arrosage depuis la surface. 12 puits en zinc (h : 3 m, Æ : 40 mm), poreux sur 1 
m à partir de la pointe, ont été disposés, dont 8 d’injection et 4 d’extraction. Quatre puits 
courts d’extraction supplémentaires en PVC (h : 0,6 m, Æ : 40 mm) ont été rajoutés. La 
périphérie des puits a été comblée avec des granulés de bentonite.  Le PV a été estimé à 2,4 
m3 à partir des dimensions de la cellule et de la porosité du sol (~ 20 %). Les étapes de 
préparation du pilote et le traitement réalisé sont décrites en images sur la Figure 33. 
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Mise en place de la toile dans le pilote 
P: Puits d’injection E: Puits d’extraction 
 
Injection des fluides de LB réutilisables 
a) b)  
 
Echantillonnage  avant (a) et après (b) traitement du 
sol 
 
Traitement des lixiviats par UF 
 
Schéma de la cellule 
Figure 33 : Préparation du pilote et lavage in situ réalisé sur le site de Solec Kujawski. 
 
Deux phases d’échantillonnage du sol par forage vertical ont été réalisées avec une 
tarière avant et après le traitement. Pour une meilleure évaluation du traitement, dix 
échantillons de sol ont à chaque fois été prélevés à l’intérieur de la cellule. Des flacons en 
verre ambré ont été utilisés afin d’éviter la photodégradation des HAP. Les flacons ont été 
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remplis jusqu’à ras bord, fermés hermétiquement à l’aide de bouchons équipés de joints en 
téflon et retournés pour éviter le départ éventuel de polluants volatils. 
Tout au long du traitement, deux échantillons liquides ont été prélevés journalièrement 
au niveau des lixiviats de sol, concentrats et perméats d’UF. L’injection des mousses a été 
réalisée à partir de la solution de LB à 2 % émulsionnée à 95 % d’air à l’aide d’un générateur 
de mousse GS-30 (Netzone Consult. Srl Roumanie, cf. annexe 15). Le facteur de qualité Fq de 
la mousse a été mesuré avant et pendant l’injection selon le protocole de mesure décrit en § 
6.1.1.  
Le traitement a été réalisé comme suit: 
 
Phase 1(P1) : Aspiration de l’air interstitiel avec une pompe à vide (capacité théorique : 1000 
m3 h-1 à 0,5 bar) pendant trois jours (j) pour assécher le milieu et extraire les hydrocarbures 
les plus volatils. La phase gazeuse extraite du sol a été traitée sur filtres de charbon actif 
granulaire. Cette phase a été menée car nous avons dû attendre une pièce de connection pour 
démarrer la phase 2.  
 
Phase 2(P2) : Elle concerne la faisabilité et l’évaluation d’un lavage du sol in-situ par les 
mousses. Injection en 7 j de 0,47 PV (1,13 m3) de solution de LB à 2 % sous forme de 
mousse. Jusqu’à ce stade, la phase gazeuse extraite du sol a été traitée sur filtres de charbon 
actif granulaire. Ce traitement a dû être arrêté, faute de temps : dix jours ont été perdus à 
attendre l’usinage d’une pièce de connexion sur la pompe à vide fournie. Cette décision a été 
prise afin d’évaluer l’approche RFRS et notamment les performances de l’UF. A ce stade, 
nous n’avons pas pu échantillonner le sol faute de matériel de prélèvement adéquat.  
 
Phase 3(P3): Elle concerne l’évaluation du traitement des effluents liquides pour leur 
réutilisation en lavage de sols. Au démarrage de la phase 3, la toile imperméable qui 
recouvrait le pilote a été découpée pour permettre l’arrosage. Le lavage a été poursuivi avec 
des solutions de LB à 2 % pendant 6 j, et 1,6 PV (3,84 m3) ont été injectés. L’injection de 
solutions de surfactant plutôt que de mousses a permis d’accélérer l’injection par un facteur 
trois, dû à la conversion de l’ensemble des puits en injection et en réalisant un arrosage depuis 
la surface. Toutefois, la vitesse d’injection a finalement été limitée par la constante 
hydraulique du sol qui s’est peu à légèrement dégradée à environ 2,5 ´ 10-3 cm s-1. 
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Phase 4(P4) : Phase finale de traitement avant de quitter le site pour réduire les risques de 
dissémination. Le rinçage du sol contenu dans la cellule a été mené pendant 3 j, en injectant 
0,83 PV (2 m3) d’eau pour enlever le surfactant du sol et réduire la mobilisation des polluants.  
Les mesures de polluants ont été réalisées au laboratoire Qualio de Besançon, tandis 
que celles de surfactants ont été mesurées immédiatement sur le terrain. 
Au total 104 kg de LB ont été utilisés au cours du traitement. Les concentrations 
moyennes initiale et finale des polluants sont rassemblées dans le Tableau 8. On observe que 
seule la contamination en HAP et TPH doit être considérée, celle en BTEX étant mineure. 
 
 Concentration ± dév. std (mg kg-1) 
Polluants Avant traitement Après traitement 
BTEX 0,078 ± 0,110 0,056 ± 0,114 
HAP-totaux 2019,8 ± 562,2 926,9 ± 456,3 
TPH 2947,3 ± 640,1 1898,0 ± 1220,4 
Tableau 8 : Concentration moyenne des polluants dans le sol mesurée avant et après 
traitement du sol sur le site. 
 
Malgré la brièveté du traitement (2,07 PV en 13 j) on observe une élimination correcte 
des polluants : 54,1 % pour les HAP, 35,6 % pour les TPH et 29 % pour les BTEX. Le 
pourcentage de TPH extrait (35,6 %) est conforme à celui calculé (30,9 %) à partir des profils 
d’extraction et du bilan de matière réalisés au laboratoire (cf. Figure 17 et Tableau 4). La 
Figure 34 complète le Tableau 8 en présentant les concentrations locales en HAP et TPH à 
l’intérieur de la cellule avant et après traitement du sol. On observe une élimination plutôt 
homogène des polluants, sans zone morte. En considérant, sur la base de mesures, que la 
masse volumique du sol est égale à 1 kg l-1, on déduit de ces mesures que 13,4 ± 3 kg de TPH 
ont été extraits lors du traitement.  
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Figure 34 : Concentration des principaux hydrocarbures dans la cellule avant (grands cercles) 
et après (petits cercles) traitement du sol. 
 
La répartition des HAP dans les échantillons de sol prélevés avant et après le 
traitement est donnée sur la Figure 35. On remarque que l’essentiel des HAP présents 
initialement sont des composés à 3-4 cycles. On constate que le naphtalène a été 
complètement éliminé. Par ailleurs, le phénanthrène, le pyrène, le benzoanthracène ont aussi 
été éliminés substantiellement (60-70 %) malgré leur faible solubilité et leur température 
d’ébullition élevée. On a calculé que 13,1 ± 1 kg de HAP ont été extraits au cours du 
traitement. Quant au BTEX, très peu présents initialement dans le sol (0,9 g dans les 12 m3), 
ils auraient été relativement peu extraits (0,27 g seulement), mais les erreurs de mesures 
demeurent importantes. 


























Figure 35 : Concentration des HAP avant (□) et après traitement du sol (■). 
 
La légère diminution de la constante hydraulique du sol observée mais non representée 
ici est probablement due à l’adsorption de LB dans les pores du sol les rendant plus 
hydrophobes (Rodriguez-Cruz et al., 2008; Micheal et al., 2010).  
Sur la Figure 36, on présente le nombre de PV de lixiviats récupérés en fonction du 
nombre de PV de solutions injectées dans la cellule. On observe que jusqu’au remplissage 
complet du PV du sol (2,4 m3), on ne récupère qu’une très faible quantité de solution. Au 
delà, on obtient une variation linéaire mais avec une pente de 0,85 seulement. On a donc 
perdu environ 15 % de lixiviat. Cette perte peut être attribuée à la mauvaise isolation latérale 
de la cellule et à l’évaporation des solutions injectées et récupérées pendant les manipulations 
journalières. La phase P2 (< 0,5 PV) de lavage avec des mousses s’est caractérisée par une 
faible récupération, essentiellement menée au niveau du tube collecteur du lixiviat. En effet, 
comme nous l’avions remarqué au laboratoire, nous avons observé sur le terrain une forte 
adsorption initiale d’eau et de surfactant. Ensuite, on a vu apparaître de l’eau dans les puits 
d’extraction, puis enfin de la mousse à la fin de cette étape. 
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Figure 36 : PV de solutions de LB récupéré en fonction des PV injectés dans le sol. Les 
différentes phases de traitement (P) sont indiquées. 
 
L’évolution des concentrations de TPH et de LB dans les lixiviats collectés est 
représentée sur la Figure 37a. On observe que la concentration des TPH dans les lixiviats, 
constante au cours du lavage avec la LB, avoisine les 800 mg l-1. Ensuite, elle chute 
rapidement aux environs de 100 mg l-1 lors de l’étape de rinçage avec l’eau. La mobilisation 
des TPH n’est pas complètement arrêtée à la fin du lavage mais a été fortement atténuée. La 
mobilisation des TPH et la concentration de LB dans les lixiviats sont très corrélées, la 
solubilisation des TPH étant limitée par la concentration du surfactant. A la fin de l’étape de 
lavage, on voit qu’il reste encore environ 500 mg l-1, soit 0,05 % de surfactant, ce qui est bien 
supérieur à sa CMC (4,8´10-4 %). La quantité de TPH extraite dans les lixiviats du sol est 
évaluée à 4,3 kg à partir du suivi des concentrations de TPH dans les volumes de solutions 
récupérées. D’après le bilan de matière sur les TPH, il manque 9,1 kg. On a calculé que 2 kg 
auraient été perdus dans les écoulements latéraux, et donc que 7,1 kg auraient été extraits dans 
la phase gazeuse. Cette forte quantité de TPH extraite dans la phase gazeuse a été déjà 
observée lors de nos essais au laboratoire avec la mousse de LB (cf. Tableau 4 ).  
La fraction de LB récupérée dans les lixiviats est présentée sur la Figure 37b. Elle est 
assez faible, s’élevant à seulement 26,4 % (soit 27,4 kg sur les 104 kg engagés). Ce faible 
pourcentage de récupération est principalement dû aux pertes liées aux écoulements latéraux 
(15 %), à une sorption importante dans le sol (55 %) et sans doute à la biodégradation. 
 






Figure 37 : a) Concentration de LB (○) et des TPH (■) dans les lixiviats extraits du sol, b) 
Pourcentage de LB récupéré dans les lixiviats du sol en fonction des PV de solutions de LB 
injectés. 
 
 5.2. Traitement des effluents liquides et récupération du surfactant 
  5.2.1. Protocole du traitement par ultrafiltration 
 
 Les effluents liquides pollués issus du lavage du sol avec le surfactant LB (P2 et P3) et 
du rinçage à l’eau (P4) ont été traités avec 8 membranes en PES tubulaires KOCH (2,54 cm 
de diamètre, 3 m de longueur) de SC égal à 100 kDa (taille de pores estimée à 7,3 nm d’après 
des données Orelis fournies en correspondance privée) et montées en série sur un module 
industriel (Figure 38). Chaque membrane offre une surface filtrante de 0,2 m2. Le module 
industriel utilisé est équipé de cuves de travail et de lavage, de trois pompes (travail, lavage, 
alimentation), d’un châssis pour supporter les membranes, d’une armoire électrique, d’un jeu 
de vannes pour régler la PTM, de manomètres, d’un débitmètre sur le rétentat, et d’un 
thermomètre. Des sondes de niveaux et une sonde thermique sont présentes pour éviter 
d'endommager les membranes et les pompes en cas d'anomalies de fonctionnement : 
- Arrêt de la pompe en cas d'augmentation excessive de la température, 
- Arrêt de la pompe en cas de niveau d'effluent trop bas dans la cuve de travail ou de lavage 
suivant le mode. 
Le débit de recirculation est d’environ 10 m3 h-1. La filtration a été menée à une PTM égale 
à 2,5 bar. 




Figure 38 : Module d’ultrafiltration Koch. 
 
Les taux d’abattement des TPH et de récupération de LB dans les filtrats d’UF ont été 
suivis tout au long du traitement des lixiviats. De plus, un pré-traitement avec 2,6 kg de 
KMnO4 a été réalisé sur 1,3 m
3 de concentrat d’UF. Pour effectuer ce pré-traitement, nous 
avons suivi le même protocole expérimental que celui mis au point au laboratoire (c.f § 
6.2.1.1). Le pH du concentrat a été réajusté à environ 2 en utilisant 1,5 l d’acide sulfurique 
concentré (98 %). Le permanganate a été ajouté dans le concentrat par portions de 20 g toutes 
les dix minutes et dissout à l’aide d’un mélangeur-malaxeur. Après environ 2 h de mélange, la 
suspension a été laissée au repos pendant une nuit. Les ions Mn2+ formés ont été oxydés en 
MnO2 (Mémento technique de l’eau, 2005) par oxydation avec un bullage à l’air comprimé 
pendant 4 h puis séparés de la solution. Ensuite, le pH de la solution de surnageant a été 
réajusté à 3,5 (NaOH 10 M) avant d’ajouter du floculant ADAM (1 l à 1g l-1) et de laisser 
sédimenter. Enfin, le surnageant (1,3 m3) a été ultrafiltré.  
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Le pouvoir calorifique interne (PCI exprimé en Thermie/tonne de solution) a été 
également mesuré dans les concentrats et surconcentrats afin d’évaluer leur capacité 
calorifique en vue de leur valorisation énergétique (cf. annexe 16).  
  5.2.2. Résultats et discussion 
 
 La Perméabilité (P) de la membrane à 2,5 bar et la rétention des TPH (RTPH) obtenues 
au cours du traitement des lixiviats par UF sont présentées sur la Figure 39. On observe sur 
toute la première partie relative au traitement direct des lixiviats (notée LS) une augmentation 
de la perméabilité (de 1,22 à 2,3 ´ 10-5 m s-1 bar-1) qui provient du nettoyage des membranes 
initialement conditionnées dans un module mal lavé; le surfactant présent dans les lixiviats de 
sols a permis de dissoudre la graisse fixée sur les membranes. Une perméabilité moyenne 
d’environ 1,83 ´ 10-5 m s-1 bar-1 a été enregistrée sur cette partie. Une fois les membranes 
nettoyées (i.e. après la première vidange à 0,8 m3, notée PC), on observe sur cet effluent de 
faibles chutes de perméabilité et sa stabilisation à environ 80 % de la perméabilité maximale 
(2,3 ´ 10-5 m s-1 bar-1). L’UF a été utilisée pour concentrer l’ensemble des effluents produits 
sur le site, et un bio-réacteur avait été évalué lors des essais. Deux pertes sévères de 
perméabilité ont été observées durant le traitement des effluents liquides. Elles correspondent 
à la concentration de boues activées dopées avec du fer(III) particulaire (partie notée BS), puis 
à la sur-concentration des surnageants issus de l’oxydation chimique des concentrats d’UF 
(partie OC). Une chute rapide de 38 % de la perméabilité a été enregistrée lors de la filtration 
de 1,2 m3 de boue activée. Le rinçage des membranes n’a permis qu’une récupération de 20 % 
de la perméabilité initiale. Une seconde perte de perméabilité considérable (60 %) est 
observée lors de la concentration (par un facteur 6,2) des 1,3 m3 de concentrat pré-traités par 
oxydation; la perméabilité a chuté à 6,97 ´ 10-6 m s-1 bar-1. Une procédure complète de lavage 
chimique (100 l à pH 2 ajustés avec HNO3 70 % suivis de 100 l à pH 10 ajustés avec NaOH 5 
M et 100 l de ClO- à 50 mg l-1) a permis de récupérer intégralement la perméabilité 
maximale. On a observé qu’une bonne partie du colmatage (~ 58 %) a pu être éliminée par 
redissolution en milieu acide de constituants tels que Fe(III) et Mn. Le reste a été éliminé lors 
du lavage en milieu alcalin. Une rétention des TPH très élevée (99-99,9 %) et stable a été 
enregistrée sur l’ensemble du traitement des effluents liquides, à l’exception du traitement par 
boue activée où la rétention a chuté à 98,5 % suite à une forte réduction de surfactant. Pour la 
partie traitement des lixiviats, on observe que cette rétention chute légèrement avec 
l’augmentation de la concentration; elle passe de 99,8 à 99,4 % lors de la concentration du 
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lixiviat par un facteur 10. On observe aussi une chute de rétention de 99,9 à 98,9 % lors de la 
sur-concentration (par un facteur 6,2) des concentrats après OC.  
 
 
Figure 39 : Variation de la perméabilité (P) (■) et de la rétention des TPH (o) au cours du 
traitement des effluents. PC : évacuation du concentrat et lavage avec du perméat; LS : 
lixiviat de sol; BS : boue activée; OC : concentrat pré-oxydé; CC : lavage chimique, Vtang = 
7,1 m s-1. 
 
L’abattement des TPH et la récupération de LB lors du traitement des concentrats 
d’UF (concentrés par un facteur de 6,2) sont présentées dans le Tableau 9. L’abattement 
global des TPH par cette filière (oxydation/décantation puis UF) est de 99,3 %. Toutefois, la 
concentration des TPH dans les eaux traitées reste élevée (15 mg l-1). Elle est environ 17 fois 
supérieure à celle dans les lixiviats ultrafiltrés. On observe que l’abattement des TPH par 
oxydation/décantation + UF est significativement plus faible que celui obtenu par un 
traitement direct d’UF (99,8 %). Ceci provient de la réduction importante de la taille des 
édifices en solution après oxydation, la solution devenant alors translucide. Par ailleurs, la 
récupération globale de surfactant a fortement augmenté en atteignant 26,7 %, soit trois fois 
plus que pour le traitement direct (8,9 %).  












 + UF 




- 91,2 99,9 99,3 
[LB] (mg l-1) 34615 10707 3081 9243 
Taux de 
Récupération (%) 
- 30,9 8,9 26,7 
Tableau 9 : Taux d’abattement des TPH et taux de récupération de LB lors du traitement des 
concentrats d’UF par oxydation/décantation, UF seule et oxydation/décantation + UF. 
 
Au total, 3,75 m3 de lixiviats ont été traités par UF. En considérant l’ensemble des 
effluents produits (lixiviats, concentrats après oxydation, effluents sortant du bassin 
biologique, lavages), 5,32 m3 ont été traités par UF.  Le volume final d’effluent obtenu a été 
de 330 l, soit une réduction de volume par un facteur 16. Les facteurs de concentration 
maximums ont été de 10 sur les lixiviats et de 6,2 sur les concentrats. On note cependant que 
pour le traitement direct des lixiviats, on n’a jamais observé de fortes chutes de perméabilité. 
On pourrait donc atteindre des facteurs de concentration de 62 avec ce seul outil. L’effluent le 
plus difficile à traiter est celui obtenu après oxydation par le permanganate, lequel nécessite 
une bonne élimination du manganèse.  
Le PCI a été mesuré pour les concentrats et sur-concentrats d’UF afin d’évaluer leur 
intérêt en récupération énergétique par incinération en cimenterie. En effet, de plus en plus de 
cimenteries sont agréées pour l’incinération des effluents industriels et sont assignées à cette 
tâche pour réduire les quantités stockées en décharge. La conversion énergétique d’effluents 
industriels peut, dans le contexte actuel, constituer un véritable gain économique avec un coût 
estimé à 15 € tonne-1 contre 400 pour du fioul. En amont des cimenteries, on trouve des plate-
formes qui préparent les combustibles liquides par formulation des effluents industriels pour 
atteindre les bons paramètres permettant l’incinération. C’est dans ce contexte que nous avons 
mesuré les valeurs de PCI pour l’effluent mélangé avec 50 % d’éthanol. Ces valeurs sont de 
28, 33,7, 28,5 et 29,7 MJ kg-1 pour l’éthanol à 95 %, et les mélanges volumique 50/50 (v/v)  
concentrat-éthanol, concentrat pré-oxydé-éthanol et sur-concentrat d’UF-éthanol, 
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respectivement. On constate que ces concentrats sont donc intéressants pour une conversion 
énergétique.  
 5.3 Bilan global des évaluations 
 
 Afin de réaliser une évaluation globale des travaux réalisés sur le site de Solec 
Kujawski, nous dressons maintenant un bilan de matière, lequel est présenté sur la Figure 40. 
On peut faire les constats suivants :  
1) Le lavage du sol par des solutions de surfactant a une efficacité modeste sur la mobilisation 
des TPH; 24 kg de surfactants sont nécessaires pour solubiliser 1 kg de TPH. L’utilisation de 
mousses améliore significativement le processus par un facteur 3-4, comme il a été vu dans la 
partie 3. 
2) Une récupération significative de surfactants a été réalisée malgré des pertes importantes 
dans le sol et la faible récupération dans les lixiviats de lavage, soit 26,4 %. On récupère 7,3 
% du total au sortir des membranes. Cette bonne récupération du surfactant LB s’explique 
d’une part, par le retraitement des concentrats d’UF par pré-oxydation (TLB = 26,7 %) et 
d’autre part, à cause de l’augmentation importante de la transmission du surfactant dans les 
lixiviats de rinçage. La réutilisation des solutions de surfactant est importante à la fin des 
travaux pour nettoyer les matériels avant de quitter le chantier. 
3) Les coûts de fonctionnement de l’UF sont dérisoires par rapport aux coûts 
d’investissement. Tirer une ligne électrique sur 300 m jusqu’au point de fonctionnement a 
coûté environ 2000 €. Les membranes ont coûté 5000 € Hors Taxes (HT). Les coûts 
d’électricité en revanche n’ont été que de 38 €. L’UF est un excellent outil de traitement de 
terrain dans ce cas puisque la quantité de TPH ré-injectée dans le sol est inférieure à 0,026 %. 
L’opération de concentration des effluents n’a pas été optimisée car c’était notre première 
utilisation de cet outil de filtration. Un facteur de concentration d’environ 16 a été obtenu en 
prenant en compte l’ensemble des effluents dont les boues activées qui ont apporté des 
volumes supplémentaires à traiter. Cependant, on a pu estimer qu’on aurait pu atteindre un 
facteur de concentration de 62 avec ce seul outil. 
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Figure 40 : Bilan de matière sur les traitements du sol et des effluents liquides. 
 
Le coût de cette campagne de traitement est très important. Il a été estimé à 24000 €, 
en prenant en compte le salaire de deux manutentionnaires. Il est notamment lié au 
fonctionnement des installations de traitement et à leur surveillance, mais une bonne partie est 
aussi due à l’éloignement (essence, péages sur autoroute, etc.) (14 %). Les coûts opérationnels 
et les économies sont présentés dans le Tableau 10. La plupart des équipements peuvent être 
réutilisés, et on voit que les coûts opérationnels ne représentent qu’environ 10 % du budget 
total. Les économies et les coûts opérationnels de traitement sont à peu près équilibrés. 
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Coûts opérationnels  Economies  
- Produits chimiques (principalement le 
surfactant) : 500 € 
- Energie (électricité) : 320 kWh´0,12 € 
= 38 €, 
- Transport et traitement en STEP urbaine des 
perméats d’UF : 100 €, 
- Gestions des concentrats d’UF : 0 – 100 €, 
- Excavation, machines : 450 €, 
- Locations (cabine, toilettes) : 715 €, 
- Petits matériels : 600 €. 
- 7,3 % d’économie de surfactant : 35 €, 
- 46 % d’économie d’eau: 38 €, 
- Facteur de concentration élevé (16) pour le 
traitement avec un seul outil (UF) de 
l’ensemble des effluents liquides. Cela permet 
une forte réduction des coûts de  gestion 
(1000-2500 €). 
 
Tableau 10 : Résumé des coûts (HT) opérationnels et des économies correspondant aux 
travaux sur le site-test de Solec Kujawski. Les coûts d’investissement, de manutention, de 
gardiennage, d’hébergement et de transport ne sont pas pris en compte. 
 
 5.4 Conclusion 
 
 Les objectifs du lavage de sol in-situ réalisé sur le site de Solec Kujawski furent 
d’évaluer (i) la réutilisation des fluides d’extraction, (ii) la technologie de lavage avec les 
mousses de surfactant LB à 2 % à pH neutre et (iii) les coûts globaux du traitement. 
 104 kg de LB ont été utilisés pour traiter 12 m3 de sol. Le traitment a duré 13 jours. 
Les taux d’élimination obtenus sont relativement satisfaisants : 54,1 % pour les HAP, 29 % 
pour les BTEX et 35,6 % pour les TPH. Le pourcentage de TPH extraits est en accord avec 
celui obtenu au laboratoire. Par ailleurs, la concentration des TPH dans les lixiviats du sol est 
restée stable, autour de 800 mg l-1, traduisant la faible capacité de solubilisation de la LB. 4,3 
kg de TPH ont été extraits dans cette phase liquide (lixiviats du sol) pour un total de 13,4 ± 3 
kg de TPH extraits. Les 9,1 kg manquant auraient été éliminés comme suit : 
(i) 2 kg auraient été perdus latéralement dans la cellule, laquelle n’a pas été totalement 
étanchéifiée et (ii) 7,1 kg auraient été extraits dans la phase gazeuse. 
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 Concernant le traitement des lixiviats du sol pour leur réutilisation (comme solution de 
lavage du sol), l’UF s’est avéré être un excellent outil. Elle a permis d’atteindre des rétentions 
de TPH très élevées (99-99,9 %) malgré une faible récupération de LB (~5 %). Cette 
récupération modeste peut être améliorée par un facteur 5 en réalisant une étape de 
préoxydation des concentrats d’UF avec du KMnO4. En outre, l’UF permet d’atteindre des 
facteurs de concentration élevés pouvant aller de 16 à 62. Par ailleurs, les valeurs de PCI des 
différents concentrats et surconcentrats d’UF mélangés à 50 % en volume avec de l’éthanol 
sont de l’ordre de 30 MJ/kg, ce qui est intéressant pour une conversion énergétique en 
cimenteries. 
 Enfin, le coût global de la campagne s’est avéré être très important. Les coûts de 
fonctionnement de l’UF sont dérisoires par rapport aux coûts d’investissement. Toutefois, les 
économies réalisées par réduction des volumes de déchets ont pu équilibrer et compenser le 
coût des opérations de traitement. 
 




 Ce premier chapitre a concerné la mobilisation de contaminants créosotes présents 
dans un sol sableux et le traitement des lixiviats en vue de réutiliser les fluides traités. 
L’analyse des contaminants dans les échantillons de sols a montré que la plupart des 
hydrocarbures pétroliers (C10-40) sont majoritairement constitués par des HAP. Différentes 
mousses de surfactants ont été évaluées pour mobiliser les contaminants. L’utilisation de 
mousses permet de dynamiser leur extraction par rapport à l’injection de solutions. Les 
mousses de SDS (chargé négativement), ont montré une sorption beaucoup plus forte et une 
propagation nettement plus difficile dans le milieu poreux que les mousses obtenues avec les 
surfactants zwitterioniques. Les dérivés bétaïnes, réputés pour leur biodégradabilité et leur 
innocuité, ont montré une propagation plus aisée, avec de plus faibles gradients de pression, 
en rapport avec la stabilité des mousses. De plus, les mousses préparées avec ces surfactants 
conduisent à une décontamination plus homogène. La solubilité des TPH dans la phase 
aqueuse est limitée par la concentration micellaire critique. L’utilisation des mousses pour 
l’extraction des contaminants s’est caractérisée par une mobilisation plus importante dans la 
phase gazeuse que dans la phase aqueuse (3 à 4 fois dans les résultats du labo et 2 à 3 fois 
dans les résultats obtenus du terrain). Ceci a aussi été observé spécifiquement pour les HAP 
dont la répartition entre les deux phases dépend de leur structure et de leur volatilité. Une 
mobilisation bi-exponentielle des polluants a été observée, conséquence d’un environnement 
des polluants plus ou moins confiné. Des taux de mobilisation atteignant jusqu’à 99,7 % ont 
été observés après passage de 50 PV de solution. En revanche, le potentiel de mobilisation des 
TPH reste malgré tout cent fois plus élevé après traitement, ce qui impose un rinçage et/ou 
une dégradation du surfactant encore présent. A l’issu de ces tests, la LB a été sélectionnée 
pour passer à l’échelle supérieure.  
 Les tests de traitement sur le terrain ont été réalisés sur un volume de 12 m3, mais avec 
un nombre de PV injectés égal à seulement 2,07. Si l’injection de mousse s’est bien passée, en 
revanche leur extraction a été beaucoup plus difficile qu’au laboratoire. Elle apparaît difficile 
à mettre en œuvre et coûteuse en zone non saturée. Une extraction des HAP d’environ 50 % a 
néanmoins été obtenue, ce qui est bien en accord avec les résultats obtenus au laboratoire. 
Après déstabilisation des mousses, les phases gazeuse et liquide ont été traitées séparément. 
La phase liquide en particulier a été traitée pour être réutilisée. Différents traitements ont été 
évalués au laboratoire. La neutralisation de charge n’a pas fonctionné sur les dérivés bétaïnes 
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à cause de la proximité des charges opposées. L’extraction par des solvants organiques s’est 
révélée trop dangereuse à mettre en œuvre sur le terrain et a fortement affecté la stabilité des 
mousses. En revanche, l’ultrafiltration s’est révélé être un outil simple pour un 
fonctionnement stable, laissant passer seulement un contaminant sur mille. Malgré une 
récupération de surfactant de seulement 5 % à partir de solutions à 20000 mg l-1, 25 % 
peuvent être obtenus en diminuant raisonnablement la concentration à 5000 mg l-1 ou en 
oxydant préalablement les concentrats. Des facteurs de concentration de 16 à 62 peuvent être 
obtenus avec ce seul outil compact. Le PCI élevé des solutions de concentrat permet 
d’envisager leur recyclage en valorisation énergétique dans des cimenteries.  
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Les sols d’anciens sites sidérurgiques constituent une part importante des sols pollués 
et, pour répondre à l’urbanisation croissante aux abords des agglomérations, leur 
réhabilitation s’impose comme une nécessité. L’une des idées fondamentales du projet 
TIMBRE est de privilégier la réutilisation des friches industrielles dotées d’infrastructures 
déjà existantes, plutôt que de prendre sur des zones vertes avec tous les impacts 
environnementaux et économiques qui en découlent. En Europe, il existe plus de 20 000 
méga-sites pollués par de nombreux composés dangereux. La remédiation durable et effective 
de ces méga-sites nécessite la mise en place d’approches et de technologies innovantes afin 
d’optimiser le choix des options de réhabilitation.  
Parmi les nombreux méga-sites répandus en Europe, on trouve l’ancien site industriel 
d’Hunédoara en Roumanie. Ce site qui a 150 ans d’existence produisait en 1989 environ 3 
millions de tonnes d’aciers et 2 millions de tonnes de coke métallurgique par an. L’arrêt des 
activités sidérurgiques en 1999 et la démolition des infrastructures a laissé en place de vastes 
étendues polluées. On y trouve beaucoup d’hydrocarbures et de goudrons de houille, sous-
produits de production du coke qui est la base de la fabrication des aciers et fontes. Ces sous-
produits contiennent de très nombreuses substances chimiques, dont la nature dépend de leur 
mode de production mais aussi de transformation car bien souvent on en extrait les produits 
les plus volatils pour servir de carburant. Ces produits, contiennent toutefois de nombreux 
contaminants classés prioritaires, car toxiques, récalcitrants, bio-accumulables et donnant lieu 
à l’amplification biologique dans les chaînes trophiques. Ce sont d’une part, les furanes, et les 
BTEX, produits volatils provoquant des maladies du sang, et d’autre part des hydrocarbures 
faiblement volatils comme les HAP, dont les plus lourds sont identifiés comme cancérigènes. 
De plus, une contamination métallique très importante résulte des minerais de fer et de la 
lixiviation qui libère de nombreux autres métaux (Al, As, Ba, Cr, Cu, Mn, Pb, Zn), ainsi que 
des rejets issus des opérations de transformation. Ces métaux polluants se sont aussi retrouvés 
très présents dans les boues de station d’épuration à effluents mélangés. Ces goudrons sont 
composés d’une faible fraction d’hydrocarbures légers. Cependant, la plupart de ces 
composés, très hydrophobes, ont une densité supérieure à 1, lesquels sont très fortement 
retenus dans les sols, les rendant imperméables. Quoiqu’ayant été largement utilisés en 
revêtement routier, ces goudrons en sont aujourd’hui bannis à cause de leur dangerosité. 
Majoritairement « plongeants », ces goudrons représentent donc une menace importante à très 
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long terme pour la qualité des eaux souterraines parce qu’ils s’étalent jusqu’au stratum et 
peuvent donc être très difficiles à atteindre (Soga et al., 2004; Birak et Miller, 2009).  
En remédiation de sols contaminés, différentes approches sont utilisables suivant les 
caractéristiques du site et les objectifs de réutilisation : l’excavation avec une mise en 
décharge pour les déchets dangereux ou une incinération, l’immobilisation, l’extraction et la 
dégradation. Ces différentes approches ont été mises en œuvre sur des sols contaminés avec 
les mêmes produits que ceux cités précédemment (Hu et al., 2013). 
Le stockage des déchets polluants hors-site est très réglementé et les sols pollués 
envoyés en centre de stockage sont soumis à des seuils d’acceptation définissant les teneurs 
maximales en polluants des sols acceptés (ADEME, 2009). La stabilisation physico-chimique 
a pour but de piéger les polluants afin de réduire leur mobilité. La désorption thermique in-
situ permet d’extraire les composés volatils (Anthony et Wang, 2006), mais elle est coûteuse 
et inefficace sur les HAP et les sols de faible porosité. Le landfarming (épandage) permet de 
traiter à bas coût grâce à la volatilisation de certains hydrocarbures, mais il représente une 
menace pour le sous-sol et l’atmosphère (Martin et Sims, 1986). L’extraction par voie liquide 
(Paterson et al., 1999) est coûteuse et dangereuse parce qu’elle mobilise des hydrocarbures, 
mais elle permet la réutilisation de ces hydrocarbures comme combustibles sous certaines 
conditions. La dégradation est essentiellement une oxydation chimique. Celle-ci, coûteuse, ne 
permet pas la réutilisation des hydrocarbures, lesquels sont plus ou moins minéralisés et qu’il 
faut bien souvent éliminer dans les eaux de nappe. 
Dans ce contexte d’élimination des COSV et des CONV dans des sols fortement 
pollués, impose l’utilisation d’agents actifs inoffensifs capables de dégrader et/ou de 
mobiliser ces polluants. Ainsi, pour réduire les coûts de traitement souvent très élevés, notre 
approche s’est principalement axée sur la réutilisation des fluides issus du traitement, comme 
mentionné dans le chapitre 1. Dans ce cas, nous avons évalué l’oxydation chimique in-situ 
(ISCO) combinée avec le lavage sur site du sol avec des surfactants. 
Par ailleurs, nous avons choisi l’extraction plutôt que l’immobilisation car à long 
terme, les effets de cette dernière sont méconnus. Dans ce travail, nous avons essentiellement 
considéré la gestion des contaminants organiques. En effet, si les teneurs métalliques des 
couches superficielles du sol (20 cm) sont extrêmement élevées, en revanche, aucune menace 
de la nappe n’a été constatée. La plupart des métaux sont présents sous des formes peu 
mobiles et relativement stables (oxydes ou sulfures métalliques). Si de fortes concentrations 
en sulfate ont été observées dans la nappe, en revanche les concentrations métalliques y sont 
très faibles (pH (eau de nappe) = 7,4 ± 0,5). La structure lithologique argileuse et une forte 
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teneur en oxydes métalliques (Fe, Mn) de surface spécifique élevée est à la base d’une 
sorption importante des cations métalliques, tandis que les anions métalliques sont précipités 
par les teneurs élevées en fer et aluminium (Berthelin et al., 2005). 
Le traitement par ISCO consiste à introduire un oxydant dans la zone à traiter afin de 
minéraliser les polluants ou de les rendre plus biodégradables (ITRC, 2nd Edition; Touzé et 
al., 2005; Yen et al., 2011; Lemaire et al., 2013). Selon le conseil de réglementation 
technologique (ITRC), les principaux oxydants couramment utilisés pour traiter les sols et les 
eaux contaminées sont le permanganate, le persulfate, l’eau oxygénée et l’ozone (ITRC, 
2005).  
 
Ce chapitre est divisé en cinq parties : une première donnant lieu à une synthèse 
bibliographique décrivant le traitement par oxydation chimique; une seconde présentant le 
site-test et les caractéristiques du sol contaminé, une troisième portant sur le matériel et les 
méthodes utilisés, une quatrième présentant l’étude effectuée au laboratoire et une dernière 
discutant de l’évaluation du traitement à l’échelle du terrain réalisée sur le site d’Hunédoara 
en Roumanie. La conclusion de ce chapitre donne une synthèse des résultats obtenus lors de 
ce travail. 
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1. Oxydation chimique in-situ 
 1.1. Généralités 
 
L'oxydation chimique in-situ (ISCO) est une technique relativement récente de 
dépollution des sols et des eaux souterraines contaminés par des composés organiques. Il 
s’agit en général de composés tels que les BTEX, les pesticides, les HAP ou les explosifs 
(ITRC, 2005; Huling et Pivetz, 2006; Simonnot et Croze, 2008). L’ISCO consiste à mettre en 
contact des oxydants solides, liquides, ou gazeux avec les polluants à dégrader dans le sol ou 
la nappe. Ces derniers peuvent se présenter dans une phase aqueuse ou non-aqueuse (NAPL) 
plus ou moins dense. Les contaminants sont alors dégradés en substances de plus grande 
biodégradabilité, voire en dioxyde de carbone et en eau si l’oxydation est complète.  
Les oxydants usuels sont le permanganate, le peroxyde d’hydrogène avec un 
catalyseur de Fenton et l’ozone (ESCTP, 1999; Brown, 2003; Osgerby, 2006). De nouveaux 
oxydants comme le persulfate et le peroxyde de calcium sont apparus ces dernières années. Ils 
ont pour avantage de réagir de manière contrôlée (ITRC, 2005). 
L’ISCO intervient sur une contamination moyenne à faible (résiduel de NAPL, 
panache). Elle peut être intégrée à un train de technologies en traitement de NAPL (pompage, 
lavage de sol, bioremédiation etc.). Dans le plan de traitement d’un site, l’ISCO peut alors 
jouer différents rôles : traiter des sources résiduelles, favoriser la biodégradation et traiter la 
phase dissoute (panache).  
 1.2. Oxydation chimique 
 
 L’oxydation est une réaction correspondant à une perte d’électrons et la réduction à un 
gain d’électrons. 
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Une réaction d’oxydo-réduction correspond à un échange d’électrons entre 2 couples redox  
A (ox)/A (red) et B (ox)/B (red) : 
Oxydation : A (red)  п A (ox) + n1e- 
Réduction : B (ox) + n2e-  п B (red) 
Réaction d’oxydo-réduction : n1B (ox) + n2 A (red) п n2 A (ox) + n1 B (red) 
Le pouvoir oxydant ou réducteur d’une espèce est caractérisé par le potentiel standard 
d’oxydoréduction du couple auquel il appartient. Le Tableau 11 présente les potentiels 











HO●/H2O 2,86 2 HO






·- + e-  п SO42- Radical sulfate 
O3/O2 2,07 O3 + 2 H




2- + 2 e-  п 2 SO42- Persulfate 
H2O2/H2O 1,77 H2O2 + 2 H








- 1,49 Cl2 + 2
 e-  п 2 Cl- Dichlore 
O2/H2O 1,23 O2 + e
-  п H2O Dioxygène 
H+/H2 0 2 H
+ + 2e-  п  H2 hydrogène 
Tableau 11 : Potentiels standards de couples redox en solution aqueuse à 25 °C. 
 
A l’exception de l’hydrogène, les oxydants usuels appartiennent à des couples redox 
de potentiel élevé garantissant plus ou moins leur capacité à oxyder le polluant. Les réactions 
mises en jeu ne sont pas uniquement dues aux échanges d’électrons, mais également à la 
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formation de radicaux libres capables de découper les hydrocarbures à longues chaînes en 
petites molécules plus solubles. 
L'oxydation chimique est de préférence utilisée pour traiter des polluants organiques 
aliphatiques insaturés ou aromatiques (Huling et Pivetz, 2006). Généralement, les oxydants 
sont souvent employés pour oxyder et dégrader complètement les composés organiques en 
CO2 (g) et H2O ou en Cl2 (g) dans le cas des composés chlorés. Cela demande de grandes 
quantités d’oxydants à injecter dans le sol et donc des coûts de réalisation qui peuvent croître 
facilement en fonction du volume du sol, de la concentration de la pollution et des eaux à 
traiter. 
  1.2.1. Avec le permanganate  
 
 En fonction du pH, le permanganate réagit selon différentes demi-équations 
électroniques (Eqs. 10, 11 et 12). En conditions naturelles (3,5 < pH < 12), c’est celle faisant 
intervenir 3 électrons et conduisant à la formation de dioxyde de manganèse qui est 
généralement observée : 
 
   pH < 3,5 : MnO4
- + 8 H+ + 5e- ® Mn2+ + 4 H2O   (10) 
 
   3,5 < pH < 12 : MnO4
- + 2 H2O + 3e
- ® MnO2(s) + 4 HO
 - (11) 
 
    pH > 12 : MnO4
- + e- ® MnO4
2-     (12) 
 
 Par ailleurs, étant plus stable que le peroxyde d’hydrogène et l’ozone, le permanganate 
est plus facile à manipuler et présente moins de contraintes de sécurité (Jacobs et Testa, 2003 
; ITRC, 2005). 
 Cependant, pour notre étude, le permanganate a été écarté à cause de l’apport en 
manganèse déjà très présent dans le sol. De plus, le permanganate est souvent impliqué 
également dans la réduction de la porosité du sol observée lors de son application (US EPA, 
2004) et ne garantit pas une oxydation efficace des hydrocarbures aromatiques (HAP, BTEX) 
(ITRC, 2005). 
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  1.2.2. Avec le réactif de Fenton 
 
 Le réactif de Fenton est constitué de peroxyde d’hydrogène (H2O2) et d’un catalyseur 
métallique tel que le fer (II). Il est essentiellement utilisé dans les étapes de dégradation des 
composés chlorés comme le trichloréthylène (TCE) (ITRC, 2005). Comparé aux autres 
oxydants, la cinétique de réaction est très rapide et le traitement dure en général moins d’une 
semaine. Des solutions d’acides, de stabilisants (phosphates, silicates de sodium, etc.) ou bien 
d’agents chélatants (EDTA, acide citrique, etc.) peuvent être co-injectées afin d’améliorer la 
persistance du catalyseur Fe2+ qui a tendance à précipiter à un pH supérieur à 5 (Baldrian et 
al., 2005; Huling et Pivetz, 2006; Rivas, 2006; Schmidt et al., 2011). C’est l’oxydant le moins 
cher mais sa manipulation est plus risquée et l’injection optimale des deux solutions (H2O2 et 
catalyseur) est plus difficile. Le réactif de Fenton agit par un mécanisme radicalaire (Chen et 
al., 2001; Watts et al., 2002; Kang et Hua, 2005; Smith et al., 2006). La réaction entre H2O2 et 
Fe2+ produit des radicaux hydroxyles HO• et des ions Fe3+. Le catalyseur Fe2+ peut être 
régénéré par réaction de Fe3+ avec H2O2 ou avec des radicaux super-oxydes O2
•-. 
 
    H2O2 + Fe
2+ ® Fe3+ + HO·+ HO-     (13) 
 
    H2O2 + Fe
3+ ® Fe2++2 H+ + O2
·-     (14) 
 
    O2
·- + Fe3+ ® Fe2+ +O2      (15) 
 
 Comparé au permanganate, le réactif de Fenton a une faible persistance dans le sol 
(plusieurs heures à quelques jours) en raison de la décomposition relativement rapide du 
peroxyde d’hydrogène et de la précipitation des ions Fe2+ sous forme de carbonate ou 
d’hydroxyde. Par conséquent, les puits doivent être moins espacés et cela implique des 
contraintes techniques et économiques plus importantes (ITRC, 2005; Huling et Pivetz, 2006). 
 La réaction d'oxydation par le peroxyde d’hydrogène est fortement exothermique 
(DrH° = - 98,2 kJ mol
-1). L’augmentation de température accroît la solubilisation des NAPL, 
ce qui peut être aussi bien un avantage (polluant plus accessible) qu’un inconvénient (risque 
de migration). Si la réaction n’est pas bien contrôlée, elle peut s'emballer et être source 
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d’accidents (jaillissement de vapeur, projection d’eau brûlante et émanation d’hydrocarbures 
volatils).  
  1.2.3. Avec l’ozone 
 
 L'ozone O3 est un oxydant gazeux, peu soluble dans l’eau ayant un pouvoir oxydant 
élevé. L'ozone est un produit peu stable, fortement corrosif, qui se décompose rapidement en 
dioxygène (temps de demi-vie de 30 s dans les conditions normales de température et de 
pression). Il n'est donc pas possible de le stocker et il doit être produit sur le lieu d’utilisation 
(Touzé et al., 2005). L'oxydation par l'ozone utilise les mêmes techniques que le traitement du 
sol par « venting » (ITRC, 2005). Les mécanismes d’oxydation radicalaire sont assez 
complexes. En général, l’oxydation avec l’ozone permet la formation de radicaux hydroxyles 
HO·. 
    O3 + H2O ® O2 + 2 HO
·      (16) 
 
  1.2.4. Avec le persulfate 
 
Le persulfate de sodium (Na2S2O8) est utilisé depuis peu dans le traitement des sols et 
des eaux en raison de sa réactivité contrôlable, de l’absence de sous produits toxiques et de sa 
facilité de mise en œuvre. Il se présente sous forme de cristaux blancs et possède une forte 
solubilité dans l’eau (0,556 kg l-1 à 20 °C). L'utilisation de persulfate est de plus en plus 
répandue ces dernières années. En effet, les ions S2O8
2- présentent une grande stabilité dans le 
sol et les eaux. Le persulfate peut réagir par oxydoréduction ou par voie radicalaire. 
L’oxydation par le persulfate ne produit pas de chaleur et ne s’accompagne donc pas d’un 
dégagement de gaz toxiques. Son transport et sa manipulation sont beaucoup moins 
dangereux qu’avec H2O2. C’est un oxydant lent et sa réaction peut donc être contrôlée. C’est 
pourquoi nous l’avons sélectionné pour nos essais. 
Les ions S2O8
2- peuvent être activés par la chaleur (Eq. 17) (House, 1962) ou par un 
cation métallique tel que Fe2+ (Eq. 18) (Travina et al., 1999) pour générer des radicaux 
sulfates (Huie et al., 1991), très réactifs et capables de dégrader une très large gamme de 
contaminants organiques. 
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La génération des radicaux libres se fait selon les équations suivantes: 
 
S2O8
2- + chaleur ® 2 SO4
·-    (17) 
avec une constante de vitesse de l’ordre de 10-5 s-1 à 70 °C (Liang et al., 2012) 
 
S2O8
2- + Fe2+ ® Fe3+ + SO4
·- + SO4
2-   (18) 
avec une constante de vitesse de l’ordre 20 mol-1 l s-1 (Liang et al., 2012) 
 
L’hydrolyse de l’ion persulfate S2O8
2- (House, 1962; Kolthoff et Miller, 1951) se 
traduit par une diminution du pH (Van Eldik et Harris, 1980), et est décrite par les équations 
(19) et (20): 
   S2O8
2- + H2O ® 2 HSO4
- + ½ O2    (19) 
 
    HSO4
- ® SO4
2- + H+ (pKa (HSO4
-/SO4
2- = 1,92))  (20) 
 
Dans des conditions faiblement acides (pH 3-7), il se forme le peroxyde d’hydrogène 
selon l’équation suivante (Liang et al., 2012) : 
 
    S2O8
2- + 2 H2O ® 2 HSO4
- + H2O2    (21) 
 
 En conditions alcalines (pH > 11), les radicaux sulfates (E° = 2,6 V), super-oxydes 
O2
·- (E° = 0,33 V) (Liang et al., 2012) et hydroxyles (E° = 2,86 V) sont formés suivant les 
Eqs. 22 et 23 (Bennedsen et al., 2012, Liang et al., 2012). 
 
   2 S2O8
2- + 2 H2O ® 3 SO4
2- + SO4
·- + O2
·- + 4 H+  (22) 
 
    SO4
·- + HO- ® SO4
2- + HO·     (23) 
avec une constante de vitesse de l’ordre de 6,5 ´ 107 mol-1 l s-1 (Liang et al., 2012) 
 
Pour rendre le milieu alcalin, la soude NaOH, la chaux Ca(OH)2 (Liang et al., 2012) 
ou encore le carbonate de sodium Na2CO3 (Bennedsen et al., 2012) sont généralement utilisés. 
Dans le cadre de notre étude, nous avons sélectionné Na2CO3. En effet, dans le sol 
d’Hunédoara, les teneurs en métaux sont si élevées que leur mobilisation nécessiterait une 
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gestion coûteuse pour éviter les risques de dissémination. Na2CO3 a été sélectionné car il 
permet, d’une part, de précipiter de nombreux cations métalliques et d’autre part, il tamponne 
efficacement le milieu à un pH relativement élevé, après que le sol ait tamponné le milieu. En 
effet, l’espèce HCO3
- apparait (pKa (HCO3
-/CO3
2-) = 10,3) suite à la production d’ions H+ 
selon l’Eq. 22. La stabilisation des solutions de traitement à pH alcalin est essentielle vis à vis 
de la solubilisation des phénols (pKa (phOH/phO-) = 9,95) et de la catalyse de la réaction 
d’oxydation par le persulfate. 
Lors de l’ajout de Na2CO3 dans l’eau, on se trouve en présence d’ions carbonate 
(CO3
2-) et hydrogénocarbonates (HCO3
-) (Eq. 24). Ceux-ci peuvent réagir avec les radicaux 
sulfates pour donner des radicaux carbonatés (Eqs 25 et 26, Bennedsen et al., 2012) 
appartenant à des couples de potentiel redox standard apparent égal à 1,67 et 1,59 V/ESH à 
pH 8,4 et 12 respectivement (Bennedsen et al., 2012) : 
 
   H2O + CO3
2-  п HCO3- + HO-    (24) 
 




·     (25) 
 




·-     (26) 
 
Par ailleurs, le radical libre sulfate est un oxydant très puissant à peu près équivalent 
au radical hydroxyle produit par l'ozone ou le peroxyde d’hydrogène. Son temps de demi-vie 
est de 4 s à 40 °C (Banerjee et al., 1984). Les réactions impliquant les radicaux peuvent être 
soit des réactions de propagation soit des réactions de terminaison de chaînes radicalaires. 
Quelques exemples de réactions radicalaires mettant en jeu le persulfate sont décrits ci-
dessous (Kislenko et al., 1995) : 
 
Etapes d’initiation 
     S2O8
2- ® 2 SO4
·-     (27) 
 
    S2O8
2- + Fe2+ ® Fe3+ + SO4
·- + SO4
2-   (28) 
 
S2O8
2- + RH ® SO4
·- + HSO4
- + R·   (29) 
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Etapes de propagation 
    SO4
·-+ RH ® HSO4
- + R·     (30) 
 
    SO4
·- + H2O ® HO
· + HSO4
-    (31) 
 
    HO· + RH ® R· + H2O     (32) 
 
    SO4
·- + HO- ® HO· + SO4
2-    (33) 
Etapes de rupture 
    SO4
·- + Fe2+ ® Fe3+ + SO4
2-     (34) 
 
    Fe2+ + HO· ® HO- + Fe3+     (35) 
 
    Fe3+ + R· ® R + Fe2+      (36) 
 
    R· + SO4
·- ® R-OSO3
-      (37) 
 
    R· + CO3
·- ® R-O-CO2
-      (38) 
 
    2R· ® terminaison de chaîne     (39) 
 
 Par ailleurs, le rapport stœchiométrique pour minéraliser une mole de dodécane 
(C12H26) requiert 37 moles de persulfate (soit 51,7 kg de Na2S2O8/kg). En revanche 
l’oxydation partielle ne nécessite que 4 moles de persulfate (soit 5,6 kg de Na2S2O8/kg). 
 
  37 S2O8
2- + C12H26 + 24 H2O ® 12 CO2 + 74 SO4
2- + 74 H+  (40) 
 
  5 S2O8
2- + C12H26  + 2H2O ® C12H20O2 + 10 H
+ + 10 SO4
2-  (41) 
 Notre stratégie consiste à solubiliser et mobiliser les hydrocarbures grâce à cette 
oxydation partielle. Les surfactants créés (Eq. 37 et 38) lors de l’oxydation partielle des 
hydrocarbures (Gryzenia et al., 2009) pourraient, par un effet cascade solubiliser d’autres 
d’hydrocarbures non solubles. L’oxydation partielle pourrait permettre in fine une élimination 
des hydrocarbures à coût réduit. 
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2. Site d’Hunédoara et caractérisation du sol 
 
 Une première étude de caractérisation du sol de l’ancien site sidérurgique a été menée 
entre octobre 2011 et avril 2013. Des collectes d’échantillons de sols ont été réalisées en 
plusieurs endroits pour contribuer au diagnostic du site. Le diagnostic a pour objectif 
d’évaluer les risques, réduire le volume de déchets en sélectionnant les matériaux 
réutilisables, définir des schémas potentiels de réutilisation du site et en établir les stratégies 
de régénération.  
 2.1. Description du site et historique des campagnes préparatoires 
 
La friche industrielle servant de site-test se trouve à Hunédoara en Transylvanie, situé 
dans la partie sud-ouest de la Roumanie. Cette région est très riche en minerais de fer et en 
charbon. Les premières activités de forge du site sont rapportées dès 1265, bien qu'il y ait des 
signes antérieurs d'extraction et de transformation du fer dans la région. Ces activités 




Figure 41 : Vue panoramique de l’ancien site sidérurgique. 
 
 A son maximum d’activité, le site était doté de 9 hauts fourneaux et produisait environ 
4 millions de tonnes d’acier par an. L’année 1989 a marqué le déclin de l’activité du site qui a 
fermé en 1999 après150 ans d’activités. 
La Figure 42 présente chronologie des événements marquants du site : 
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Figure 42 : Frise chronologique du site d’Hunédoara. 
 
Une vue d’ensemble du site prise récemment (2013) montre un mégasite de 138 ha presque 
totalement démoli (Figure 43). 
 
 
Figure 43 : Vue d’ensemble du site d’Hunédoara en Roumanie en 2013. 
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Plusieurs campagnes d’investigations ont été menées sur ce site de 138 ha entre 2010 
et 2013 dans le cadre du projet TIMBRE. Elles ont eu pour but de déterminer l’hydrogéologie 
(rivières Cerna et Racastie, niveaux de la nappe, Partenaire : Université Technique de 
Bucarest (UTCB)), les horizons géologiques et leur propriétés hydrauliques (Partenaire : 
Fugro), la recherche des contaminants et l’évaluation de l’atténuation naturelle (Partenaires : 
Fugro (direct-push), Solgéo (soil-gas investigation), DTU (phytoscreening), UFC).  
 
 Normes réglementaires  
 
La norme ministérielle roumaine 756/1997 (NR 756/1997) en matière de régulation de 
la pollution environnementale s’applique aux sols d’Hunédoara. Pour chaque polluant, on 
distingue deux seuils bien distincts nommés seuil d’alerte et seuil d’intervention. Les valeurs 
de ces seuils sont données dans le tableau en annexe 17. Lorsque la concentration est 
supérieure au seuil d’alerte, la pollution a déjà atteint un niveau jugé dangereux et les zones 
sondées doivent être surveillées. Si la concentration est supérieure au seuil d’intervention, 
alors la pollution est très importante et nécessite un traitement. 
En France, une norme AFNOR NFU 44-041 datant de juillet 1985 établit les valeurs 
des « seuils d’anomalies » pour fixer les valeurs limites des teneurs en métaux du sol au delà 
desquelles l’épandage des boues de stations d’épuration est interdit. En revanche, aucun seuil 
réglementaire n’a été fixé pour les sols pollués par des HAP en France. En effet, la gestion 
des sites pollués est basée sur l’évaluation des risques et non sur l’application de normes qui 
ne tiennent pas compte de la diversité des différents sites (facteurs naturels, géologiques, 
climatiques ou industriels) (Lecomte, 1998). 
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 2.2. Caractéristiques physico-chimique du sol 
 
Sept échantillons de sols (E1 à E7) (profondeur 0-0,02 m) ont été collectés sur le site 
d’Hunédoara (Figure 44) lors de la première campagne d’octobre 2011. Cinq autres 
échantillons de sols (N1 à N5, profondeur 0-1 m) ont été prélevés autour de l’ancienne station 
d’épuration en mars 2013. A cette occasion, une phase liquide non-aqueuse provenant d’une 
fuite de goudrons de l’un des bassins de stockage de goudrons a été identifiée.  
 
 
Figure 44 : Carte satellite des points de collecte des échantillons de sols lors des deux 
campagnes de prélèvements sur le site d’Hunédoara en Roumanie. 
 
Des mesures réalisées sur le sol (profondeur 0-1m) ont mis en évidence une très forte 
concentration métallique (Al, As, Ba, Cr, Fe, Mn, Pb, Zn) liée essentiellement à la présence 
de minerais (sol artificiel) (Tableau 13). Dans plusieurs zones (réservoirs de goudrons, 
ancienne distillerie de goudrons, station d’épuration) (Figure 45) de fortes concentrations 
d’hydrocarbures lourds, de phénols, de naphtalène et de benzène ont été observées.  
 





Figure 45 : Concentration en benzène, naphtalène et en HAP totaux dans différentes zones du 
site. 
 
  2.2.1. Echantillons de sols E 
 
Nous nous sommes intéressés pour notre étude préliminaire de caractérisation à 
l’échantillon E3 dont les caractéristiques physiques sont rassemblées dans le Tableau 12. Il 
s’avère être globalement sableux et présente un COT élevé (169 g kg-1), tout comme les autres 
échantillons E, ce qui s’explique par les activités que le site a accueillies. Le carbone 
organique est principalement composé de sous-produits organiques générés par la production 
du coke tels que les goudrons de houille (Benhabib et al., 2010). Enfin, le pH de ces différents 
sols est généralement neutre (cf. annexe 18). 
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Taille des particules du sol 
Pourcentage massique (%) 
(indice de confiance à 95 %) 
0 – 0,053 mm 6,9 ± 1,1 
0,053 – 0,125 mm 25,3 ± 2,8 
0,125 – 0,250 mm 17,5 ± 2,5 
0,250 – 0,500 mm 29,4 ± 2,4 
0,500 – 1,000 mm 12,2 ± 1,4 
1 – 2 mm 7,4 ± 1,2 
2 – 10 mm 0,8 ± 0,07 
Porosité (± dév. std) : 0,31 ± 0,1 
Tableau 12 : Données physiques du sol E3 
 
Les teneurs en TPH et HAP (limités aux plus abondants parmi les 16 US EPA) sont 
présentées sur les Figure 46 et Figure 47. Les teneurs en HAP dans les échantillons E1 à E6, à 
l’exception de E7, dépassent le seuil d’alerte par un facteur 45 en moyenne. En effet, la 
contamination du site d’Hunédoara par des polluants organiques est essentiellement liée à la 
présence d’HAP avec notamment du naphtalène qui représente près de 96 et 50 % de cette 
pollution dans le cas seulement des sols E3 et E4, respectivement. D’autre part, le 
fluoranthène, le pyrène et le phenanthrène y contribuent à environ 30 % dans les sols E1, E2, 
E4, E5 et E7. Les composés phénoliques et les BTEX sont très peu présents dans les 
échantillons E et ne sont donc pas  représentés.  
Les teneurs en métaux lourds sont très élevées dans l’ensemble des échantillons E (cf. 
annexe 19a). On y retrouve notamment des concentrations très importantes d’aluminium (Al), 
de fer (Fe) et de manganèse (Mn). Le fer se trouve en grande quantité dans tous les 
échantillons de sols et on en trouve 212 g kg-1 de sol dans l’échantillon E4, ce qui représente 4 
fois la valeur limite réglementaire de la norme 756/1997. L’aluminium se trouve également 
très concentré dans certains échantillons comme dans l’échantillon E1 où l’on mesure 18,3 g 
par kg de sol, dépassant de plus de 70 fois la valeur limite. Par ailleurs, on trouve dans ces 
échantillons de sols, d’énormes quantités de sulfures (cf. annexe 18) provenant de minerais de 
fer acheminés sur l’ancien site. 
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Figure 47 : Concentration des TPH C10-40 et des HAP totaux dans les échantillons de sol E. 
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  2.2.2. Echantillons de sols N 
 
Par souci d’une bonne représentativité de la teneur en pollution organique présente 
dans la zone, on s’est essentiellement intéressé à 
l’échantillon de sol N3 (cf. Photo 2). Ce dernier provient 
d’écoulements accidentels à partir d’un bassin de stockage 
des goudrons récupérés en STEP. La phase liquide 
organique associée à ce sol correspond à environ 30 % de 
sa masse. Cet échantillon de sol a été sélectionné pour 
préparer les travaux de terrain qui ont, par la suite, été 
réalisés en automne 2013. Cette zone a été sélectionnée 
pour plusieurs raisons : 1) étudier un sol différent de celui 
de Solec Kujawski en termes de niveau de contamination par les HAP (le sol étant ici saturé 
en hydrocarbures) et de type de sol (le sol étant ici argileux et métallifère, difficile à traiter et 
posant des problèmes de traitabilité des effluents liquide) ; 2) traiter un volume de sol 
contaminé suffisant (³ 4 m3) pour obéir aux exigences du projet en terme d’échelle (échelle 
plusieurs fois supérieures à celle du laboratoire). Les teneurs en TPH et en métaux ont été 
évaluées sur cet échantillon de sol et des essais de traitabilité ont été effectués au laboratoire. 
On y trouve une teneur en TPH de 285 g kg-1 de sol dans l’échantillon N3, ce qui représente 
environ 140 fois la valeur seuil d’intervention de la norme 756/1997. L’échantillon montre 
aussi des teneurs très élevées en Al, Fe, Mn dépassant très largement les valeurs de seuil 
d’intervention (Tableau 13). 
 
Photo 2 : Sol N3 










Aluminium 19900 250 500 
Arsenic 71 25 50 
Baryum 656 - - 
Cadmium 8,8 5 10 
Chrome 145 300 600 
Cuivre 79 250 500 
Fer 85400 50000 100000 
Manganèse 7510 2000 4000 
Nickel 36 200 500 
Plomb 188 250 1000 
Zinc 401 700 1500 
Tableau 13 : Concentration des métaux dans l’échantillon de sol N3 du site d’Hunédoara. 
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3. Matériel et Méthodes 
 
 Trois molécules tensioactives ont été évaluées au laboratoire pour la mobilisation des 
hydrocarbures : LB, SDS et TX100. Leurs caractéristiques physico-chimiques sont données 
dans le tableau situé en annexe 9. Parmi l’ensemble des oxydants forts, seuls le peroxyde 
d’hydrogène (solution à 30 %) et le persulfate de sodium (99 %, Fisher Scientific) ont été 
testés. Le carbonate de sodium (Na2CO3, qualité Normapur, Prolabo) a été utilisé pour 
tamponner le milieu à pH 11. 
Pour le dosage des TPH, HAP, BTEX et métaux contenus dans les échantillons de sols 
et dans les eaux, nous avons utilisés les mêmes réactifs et suivi les mêmes protocoles 
expérimentaux que ceux décrits au chapitre 1 (cf. § 3.2). Enfin, le dosage des surfactants a été 
réalisé en suivant également le même mode opératoire que celui discuté au chapitre 1 (cf. § 
3.2). L’oxydant résiduel en phase liquide dosé par titrage colorimétrique a nécessité 
l’utilisation de bicarbonate de sodium (NaHCO3, qualité Normapur, Prolabo), de thiosulfate 
de sodium anhydre (Na2S2O3, ≥ 95 %, Fisher scientific) et d’iodure de potassium (KI, Fisher 
scientific).  
 
 3.1. Dosage du persulfate  
 
Le persulfate est dosé de manière indirecte par l’ajout d’iodure de potassium (KI). 
L’iodure est oxydé par le persulfate en diiode (I2) qui est ensuite réduit par l’ajout de 
Na2S2O3. L’empois d’amidon est utilisé comme indicateur de fin de réaction du diiode formé. 
En présence d’I2 et I3
-, il forme un complexe de transfert de charge de couleur bleu foncé et 
permet un dosage colorimétrique rapide (Liang et al., 2008). 
 
 3.2. Mesure du carbone organique total et du carbone inorganique 
 
La matière organique dissoute et particulaire contient notamment du carbone que l'on 
peut doser en utilisant un analyseur de COT. On distingue le COT et le carbone organique 
dissous (COD), ainsi que le carbone inorganique (CI) qui correspond principalement aux 
carbonates. Par conséquent, l'analyse d’un échantillon de phase aqueuse se déroule en 
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plusieurs étapes. Tout d’abord, l'échantillon est acidifié avec de l'acide chlorhydrique à un pH 
< 2, puis purgé avec de l’air de qualité ultrapure pour éliminer le dioxyde de carbone généré. 
À ce stade, l'échantillon ne contient plus que du carbone organique dissous. Ensuite, un 
volume précis d'échantillon est injecté dans un four à 680 °C contenant un catalyseur en 
platine. Le carbone est alors oxydé en CO2, lequel qui est entraîné par un gaz vecteur le long 
d'un circuit éliminant la vapeur d'eau et les halogènes. Enfin, le gaz entre dans un détecteur 
infrarouge qui permet de mesurer la concentration en CO2. Cette valeur est obtenue à partir de 
la courbe de calibrage préalablement établie, et permet d’en déduire la concentration massique 
en COT dans l'échantillon. 
Le carbone inorganique ou minéral est déterminé à partir du taux de carbonates 
présents dans le sol par calcimétrie à l’aide de la méthode normalisée « Anne » du procédé 
EN 13137 : 2001. Cette dernière consiste à placer un échantillon de sol en milieu acide 
(H3PO4) afin de décomposer les carbonates et dégager le carbone minéral sous forme de CO2. 
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4. Etude au laboratoire 
 4.1. Objectifs  
 
L’étude de laboratoire a consisté à caractériser les échantillons de sols prélevés et à 
évaluer la méthode de lavage du sol avec des surfactants pour mobiliser et extraire les TPH. 
Tout d’abord, nous avons évalué le potentiel de lixiviation du sol (Rapport CEN/TC 292, 
2010) dans des conditions acides et neutres sur le sol E3 et sur un échantillon de sol 
composite (EC1), lequel a été préparé à partir des échantillons E1 à E7 (excepté E3), afin 
d’évaluer les risques liés à ces sols et la pertinence d’une action de remédiation. Les teneurs 
en métaux dans le sol EC1 (cf. annexe 19b) et les lixiviats des sols EC1 et E3 ainsi que le 
COT ont été mesurés. Cette étude vise à évaluer la mobilité des hydrocarbures et des métaux 
susceptibles de contaminer les eaux souterraines. 
L’imperméabilité du sol N3 a nécessité une oxydation préalable des hydrocarbures 
avant l’utilisation de solutions de surfactants. En effet, ceux ci n’avaient pratiquement aucune 
action sur ce milieu très hydrophobe. Le but de l’oxydation consiste donc à fragmenter et 
mobiliser ces hydrocarbures hydrophobes pour rendre le sol plus perméable aux solutions de 
surfactants. Nous avons réalisé des essais au laboratoire pour évaluer et comparer deux 
oxydants forts précités au § 4. Nous avons également étudié l’efficacité d’extraction des TPH 
par les surfactants précités au § 4. 
Les expériences ont principalement été menées en batch (réacteur fermé), mais parfois 
aussi en colonne (réacteur ouvert). Leur validité repose en grande partie sur la représentativité 
des échantillons par rapport à la zone étudiée. Toutefois, l’extrapolation des résultats obtenus 
à l’échelle du laboratoire en vue de la conception et de la mise au point du procédé à l’échelle 
pilote n’est pas forcément directe. En effet, elle est rarement linéaire en raison des grandes 
différences entre ces deux échelles: La nature géométrique de l’écoulement est complètement 
différente dans un réacteur ouvert ou fermé (1D ou 2D) et dans le sol (3D). Le volume traité 
au laboratoire est très inférieur à celui traité à grande échelle. Les effets de paroi des réacteurs 
au laboratoire n’existent pas à grande échelle. Le degré de mélange au laboratoire est 
largement supérieur à celui que l’on peut espérer dans le milieu réel. Enfin le volume du sol et 
l’hétérogénéité de la pollution deviennent très importants à grande échelle. 
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 4.2. Potentiel de mobilisation des métaux et du COT et potentiel de neutralisation du 
sol 
  4.2.1. Protocoles expérimentaux 
 
Le potentiel de lixiviation du sol par mobilisation des métaux et du COT a été 
déterminé en colonne et en batch sur l’échantillon EC1, et seulement en colonne sur E3. Afin 
d’effectuer ces tests de lixiviation en colonne (mode dynamique) et en batch (mode statique), 
nous nous sommes attachés à suivre le protocole de la norme européenne CEN /TS 14429 
(Van der Sloot et al., 2009) d’essais de lixiviation de sols en fonction du pH.  
Nous avons prélevé deux échantillons de sol E3 de 2 g, et les avons disposés dans 
deux burettes. Puis, nous avons fait percoler 20 ml d’ED à pH 5,6 (pH naturel) et 20 ml d’ED 
ajustée à pH 4,6 (avec HNO3 1M). A partir du sol EC1, nous avons effectué 8 tests en batch et 
8 autres sur colonne. La mobilisation a été étudiée en fonction du pH. A chaque fois, nous 
avons prélevé 10 g d’EC1 que nous avons mis en contact avec 100 ml d’ED à différentes 
valeurs de pH. En mode batch, une agitation mécanique a été menée sur une table d’agitation 
pendant 48 h avec réajustement du pH à t = 2, 4, 8, 16, 32 et 48 h à l’aide d’acide nitrique (70 
%) et de soude (5 M). A la fin de l’expérience, les mélanges sol-eau ont été séparés sur papier 
filtre Whatman n°4. En ce qui concerne les essais sur colonne, le lixiviat a été récupéré au 
sortir du sol, sans réajustement de pH au cours de l’expérience. 
Pour l’évaluation du potentiel de neutralisation (PN) de sols sulfurés, nous avons 
également travaillé sur les sols EC1 et E3. Pour mener ces tests, nous avons suivi les 
protocoles expérimentaux indiqués par la norme européenne CEN/TC 292 pr EN 15875 de 
mai 2010 pour la détermination du PN et du potentiel d’acidité (PA) (cf. annexe 20) de 
déchets solides sulfurés. Ces tests ont été menés seulement en batch.  
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  4.2.2. Résultats et discussion 
 
La Figure 48 montre que la MO représentée par la mesure du COT est principalement 
extraite en milieu alcalin. Les métaux comme l’aluminium, le fer, le chrome et le cuivre sont 
relativement co-extrait. On remarque, toutefois, un effet sur la solubilisation du cuivre à ce 
milieu, probablement dû à la présence de composés phénolates complexants. En général, la 
MO naturelle forme des complexes stables avec les métaux, les acides humiques (AH) et 
fulviques (AF) ayant la capacité de créer des liaisons fortes avec les ions métalliques 
(Berthelin, 2005). Ils interagissent via leurs groupements fonctionnels amines, carboxylates et 
phénolates. Toutefois, la MO du sol du site d’Hunédoara n’est pas naturelle provenant pour 
beaucoup de l’activité du site et de la transformation du charbon. Bien que cette MO se 
distingue de la MO naturelle de par sa composition, elle possède aussi ces mêmes fonctions 
complexantes. A pH neutre, seule la MO à faible poids moléculaire est mobilisable, tandis 
qu’à pH alcalin cette mobilisation touche aussi des composés de plus grande masse 
moléculaire. Ces derniers sont par ailleurs responsables de la mobilisation à la fois des HAP 
et des ions métalliques puisqu’ils les fixent.  
En milieu acide, les métaux ont globalement été mobilisés. Les sols EC1 et E3 sont de 
composition argileuse type illite ((K, H3O) (Al, Mg, Fe)2 (Si(Al)4O10 [(OH)2, (H2O)]). Ce 
minéral argileux présente une surface spécifique de 120 m2 g-1 et une capacité d’échange 
cationique (CEC) de 10 à 40 cmol kg-1 (Berthelin et al., 2005). Le pH de son point de charge 
nulle (pcn) est égale à 2,5 (Hussain et al., 1996). Tandis qu’à pH 2, les cations métalliques 
Al3+, Zn2+, Mn2+, Pb2+ et Cr6+ sont fortement mobilisés (concentration supérieur de deux à 
trois ordres de grandeur par rapport au pH neutre), on voit que le COT reste faiblement 
extrait. Cela pourrait être attribué à l’illite qui adsorbe et fixe les cations métalliques au pH du 
sol. Par ailleurs, le graphe du Fe (III) montre une très faible mobilisation à pH ~ 6. On peut 
déduire que l’on se trouve en présence d’oxyde de fer (II, III) (Fe3O4) (pcn égale à 6,5 
(Stumm, 1992)), lequel est présent sous forme de magnétite dans le milieu naturel. A pH ³ 7, 
on observe une faible mobilisation du manganèse qui pourrait indiquer que l’on se trouve 
probablement en présence du dioxyde de manganèse (b-MnO2) (pcn ~ 7,2 (Stumm, 1992)). 
Les oxydes et les oxyhydroxydes de fer et de manganèse ont des surfaces spécifiques 
importantes pouvant aller de 60 (hématites, aFe2O3) à 600 m
2 g-1 (ferrihydrites, 5Fe2O39H2O) 
contrairement aux oxydes d’aluminium, de plus grandes tailles avec des surfaces spécifiques 
Chapitre 2 : Etude au laboratoire 
 124 
plus faibles. Enfin, les oxydes et oxyhydroxydes de fer et de manganèse peuvent être de 
véritables puits et sources de métaux (Al, Cr, Pb, Zn, Co) (Berthelin, 2005).  
Ces tests de lixiviation à différents pH renseignent sur la sensibilité de la lixiviation 
des cations métalliques aux changements de pH et sur l’influence de facteurs principaux 
comme les constituants minéraux (oxydes de fer et de manganèse et l’illite) et, a un degré 
moindre, la MO. Cela permet donc de déterminer l’impact que pourrait avoir l’eau de pluie 
sur une zone polluée qui va ensuite migrer dans les eaux souterraines. 
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Figure 48 : Concentration des métaux présents dans les lixiviats du test statique (points 
rouges) et du test dynamique (points verts et bleus) du sol E3 (points verts) et du sol EC1 
(points bleus). Rapport massique liquide/sol (L/S) = 10. 
 
Les résultats du test de PN du sol sont regroupés dans le Tableau 14. Le CI dans les 
sols EC1 et E3 a été obtenu selon la méthode «Anne» du procédé EN 13137:2001 (cf. § 3.2). 
La valeur du ratio du potentiel de neutralisation (RPN) qui est le rapport de PN sur PA, 
inférieure à 1 pour le sol E3, indique que ce sol a une capacité de neutralisation insuffisante 
pour neutraliser l’acidité. Cette acidité créée par l’oxydation de certains disulfures métalliques 
(notamment ceux de fer) en sulfates (Eq. 42) est libérée au cours d’une lixiviation à l’eau : 
 
 4 FeS2 (s) + 14 O2 (aq) + 4 H2O ® 4 Fe(SO4) (aq) + 4 H2SO4  (42) 
 
 Par conséquent, cette acidité dans le milieu augmenterait la solubilisation des métaux 
et leur mobilisation dans la nappe phréatique. Au contraire une valeur élevée de RPN 
signifierait une capacité neutralisante largement suffisante pour neutraliser tout éventuel 
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drainage acide. C’est le cas du sol EC1 où l’on trouve une valeur de RPN de 2,9 et une valeur 
de PN égale à 2,3.  
 
Paramètres Unités Sol EC1 Sol E3 
Résidu sec de l’échantillon de laboratoire (rsec) % 95,3 95,2 
Masse non-séchée de la prise d’essai (Mr) G 2,13 2,13 
Eau déminéralisée ajoutée Ml 125 125 
Concentration de HCl 37 % (c(HCl)) mol l-1 1 1 
pH initial  avant l’ajout d’acide  7,86 5,85 
Volume de HCl ajouté à t = 0 (VA, t = 0) Ml 5 0,5 
pH à t = 22 h avant l’ajout d’acide  5 3,75 
Volume de HCl ajouté à t=22 h (VA, t = 22h) Ml 0,73 0,5 
pH à t = 22 h après l’ajout d’acide  2,13 2,17 
Volume total de HCl ajouté (VA) Ml 5,73 1 
pH à t = 24 h après l’ajout d’eau  2,53 2,35 
Concentration de NaOH (c(NaOH)) mol l-1 0,1 0,1 
Volume ajouté de NaOH pour le dosage (VB) Ml 13,53 9,5 
Tableau 14 : Valeurs des paramètres mesurés et calculés pour la détermination du PN et du 










EC1 2,3 0,8 2,9 13 1,5 
E3 0,03 3,5 0,0085 56 0,3 
Tableau 15 : Paramètres mesurés et déterminés pour l’évaluation des potentiels de 
neutralisation (PN) et d’acidité (PA) des sols EC1 et E3. 
 
Les deux tests de caractérisation effectués sur les échantillons de sols réprésentatifs du 
site d’Hunédoara selon les protocoles CEN /TS 14429 et CEN/TC 292 pr EN 15875 nous ont 
ainsi permis de connaître leur potentiel de mobilisation des métaux ainsi que leurs potentiels 
PN et PA. Seul le sol E3, présente un risque de lixiviation acide. En revanche, l’échantillon 
EC1 qui représente la majorité des échantillons prélevés montre une capacité tampon en 
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accord avec l’absence de contamination métallique et d’acidité constatés dans les eaux de 
nappe. Ces échantillons de sols de l’horizon de surface peuvent être considérés comme des 
sols artificiels. En effet, on observe sur l’ensemble du site une couche perméable constituée 
principalement de graviers et de sables composés de matériaux de démolition, de goudrons, 
d’argile (illite) et de minerais amenés sur le site pour être transformés et qui ont été dispersés 
accidentellement. Son épaisseur peut varier de 0 à 1,5 m. Les études d’investigation sur l’eau 
souterraine ont seulement mis en évidence de fortes teneurs en sulfate et manganèse 
supérieures aux valeurs seuils fixées pour les eaux souterraines en Roumanie (LLR 458/2002) 
(Tableau 16 et Figure 49). 
Paramètres Unités 
























38,6 69,5 46,3 57,9 20,5 110,9 - 




< 0,002 < 0,002 < 0,002 < 0,002 <0,002 < 0,002 
0,001-
0,002 
Fe mg l-1 0,1 0,5 0,14 0,24 0,26 2,6 0,2 
Mn mg l-1 33,9 6285 25,9 12,41 31,9 1258 50 
TPH mg l-1 0,28 0,17 0,13 0,14 0,17 0,19 - 
BTEX mg l-1 £ 1,9 £ 2,15 £ 2,1 £ 1,6 £ 1,9 £ 1,9 - 
HAP-totaux mg l-1 £ 0,010 £ 0,010 £ 0,010 £0,010 £0,010 £ 0,010 0,1 
Tableau 16 : Paramètres mesurés sur les échantillons d’eaux de nappe prélevés sur différentes 
zones forées du site en 2012. 
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Figure 49 : Localisation des points de prélèvements d’échantillons d’eaux de nappe. 
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 4.3. Oxydation et extraction des TPH 
  4.3.1. Protocoles expérimentaux  
 
Tout d’abord, nous avons réalisé au laboratoire, des essais dupliqués d’extraction des 
TPH d’une DNAPL à différents pH, selon le mode opératoire ci-dessous. Le but de ces essais 
était de trouver le pH où l’on obtiendrait une bonne mobilisation des TPH. Pour cela, nous 
avons introduit dans 8 flacons en verre de 10 ml, 3-3,7 g de cette DNAPL dans lesquelles 
nous avons rajouté 1,5-1,8 ml de solution aqueuse de Na2CO3 à 1 %. Puis nous avons ajusté le 
pH entre 6 et 12,5 avec une solution de NaOH 1M. Les mélanges ont été continuellement 
agités pendant 16 h sous la hotte. Les pH ont été remesurés à la fin du test et 20 µl ont été 
prélevés sur les différents surnageants liquides pour mesurer la DCO. 
 
L’objectif était également d’étudier les surfactants générés au cours de l’oxydation du 
sol N3, lequel est composé d’hydrocarbures lourds à 28,5 % en masse, le rendant hydrophobe 
et imperméable. Le peroxyde d’hydrogène a été écarté de nos essais d’oxydation parce 
qu’augmentant l’imperméabilité du sol. De plus, on a constaté un très fort déplacement 
vertical du sol après son ajout (cf. annexe 20). 
Par conséquent, nos essais au laboratoire ont été menés en colonnes (Æcol : 4 cm) avec 
injection d’une solution de persulfate de sodium à 0,2 M en milieu carbonaté (10 g l-1) à pH 
11. Nous avons choisi de travailler à 0,2 M de persulfate de sodium (47,62 g l-1) ce qui 
correspond au dixième de sa solubilité (556 g l-1). Le but recherché étant de réutiliser cette 
même solution afin d’améliorer la porosité du sol N3. Les tests ont été réalisés sur des 
échantillons de 20,0 ± 0,5 g. 




Figure 50 : Schéma du procédé d’injection de la solution d’oxydation à travers un sol pollué 
garnissant une colonne. 
 
Cinq volumes de 40 ml de solution de persulfate de sodium ont été injectés en bas de 
la colonne à l’aide d’une pompe péristaltique. Le débit de circulation a été fixé à 1,3 ml min-1. 
Le temps de contact sol-solution entre chaque injection a été fixé à 24 h. La TS et la 
concentration en tensioactifs (neutres en équivalent TX100 et anioniques en équivalent SDS) 
ont été déterminées dans les lixiviats de sols.  
L’aptitude de différents surfactants de type ionique, zwitterionique et neutre à 
mobiliser les hydrocarbures dans le sol N3 a été également évaluée. Nous avons réalisé nos 
essais en batch sur le sol N3. En effet, les lavages en batch permettent d’optimiser le contact 
entre le sol et la solution et ainsi de se placer dans des conditions pour lesquelles le mélange 
des réactifs avec le sol soit optimal, bien qu’elles reflètent peu la réalité du terrain pour un 
traitement in-situ. Pour réaliser ces tests, nous avons introduit dans un bécher 10 g du sol N3 
dans 100 ml de solution de surfactants (rapport massique liquide/sol = 10) à pH 11 en milieu 
carbonaté (10 g l-1). Le mélange a été placé sous forte agitation pendant 24 heures sur une 
table à agitation magnétique. La phase solide a ensuite été séparée de la phase liquide par 
filtration sur papier filtre Whatman n°4. Pour une même concentration de surfactant (20 g l-1, 
soit 2 %), nous avons comparé l’extraction des TPH dans les lixiviats du sol. L’extraction des 
TPH par l’ED a été prise comme témoin. 
Enfin, nous avons étudié la sorption des surfactants mis au contact des sols afin de 
minimiser leur perte et optimiser leur action. Nous avons donc suivi cette sorption dans le cas 
de la LB et du TX100 en fonction de leur concentration. Le SDS a été rapidement éliminé 
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interagissant fortement avec le sol (plus de 80 % fut perdu dans le sol par interaction 
hydrophobe avec la MO, par échange d’ions ou encore par attractions électrostatiques comme 
l’a montré Paria dans le cas de la kaolinite (Paria, 2008)). Rodríguez-Cruz et al. (2005) ont 
constaté que la quantité adsorbée du SDS est proportionnelle à la teneur en MO du sol. Plus 
celle-ci est importante, plus l’adsorption du surfactant SDS augmente. Ces mêmes auteurs ont 
par ailleurs montré que l’isotherme d’adsorption du SDS sur différents types de sols pouvait 
être décrite par une isotherme de Freundlich. Ils ont trouvé que les valeurs de constante 
d’adsorption Kf du SDS sur différents types de sols avec des teneurs en MO comprises entre 
0,052 et 10,3 % variaient entre 1,77 et 82,1. Cela montre la plus ou moins forte adsorption du 
SDS par interaction avec la MO. En outre, le SDS précipite facilement en présence 
d’électrolytes (Paria, 2008). Il n’est donc pas intéressant pour un lavage de sol répété avec des 
solutions réutilisables. 
Des essais en batch ont donc été menés en agitant un mélange de 5 g de sol N3 avec 
50 ml de solution de TX100 ou de LB (à différentes concentrations) renfermant 10 g l-1 de 
Na2CO3. 
  4.3.2. Résultats et discussion 
 
 Afin d’abaisser les coûts d’analyses, les mesures de TPH ont été remplacés par celles 
de la DCO laquelle est plus rapide et moins coûteuse. Les résultats des tests de lavage en 
batch effectués afin de trouver à quel pH on obtient une meilleure mobilisation des TPH sont 





















Figure 51 : DCO dans les lixiviats en fonction du pH. [Na2CO3] = 10 g l
-1; T = 20°C. 
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On observe que la DCO augmente avec le pH. Elle est très faible en milieu fortement 
acide (pH <1) et présente deux sauts à pH neutre et alcalin. Ces deux sauts traduisent la 
solubilisation de composés carboxylates et phénoliques (pKa du couple PhOH/PhO- égal à 
9,95). De plus, le pKa du couple HCO3
-/CO3
2- étant égale 10,3, on devra théoriquement 
trouver un pH de 11,65 avec la solution de Na2CO3 à 10 g l
-1. Expérimentalement on obtient 
un pH » 11,3. L’ajout de Na2CO3 à 1 % nous permet ainsi de travailler en milieu alcalin et 
tamponné (pH > 10) pour extraire beaucoup plus efficacement les TPH du sol. 
La Figure 52 présente la variation de la TS en fonction de la concentration de 
surfactants (en équivalent SDS) générés au cours de l’oxydation. Il est à noter que le 
graphique sur la Figure 52 a été obtenu en regroupant les valeurs de TS des solutions les 
moins salines (1,9 M de force ionique) avec celles les plus salines (19,6 M de force ionique). 
Seuls les surfactants anioniques ont été reportés dans les résultats obtenus car les surfactants 
neutres produits se trouvaient en dessous de la limite de détection de la méthode de dosage 
des surfactants neutres (cf. chapitre 1, § 3.2.). On a mesuré des TS dans les lixiviats de sol 
dans la gamme de 70 (TS de l’eau pure) à 35 mN m-1. Cet abaissement de la TS est la 
conséquence d’une production d’agents tensio-actifs au cours de l’oxydation des 
hydrocarbures. Ce phénomène a déjà été observé et rapporté dans la littérature (Gryzenia et 
al., 2009), et il est à l’origine d’une exaltation de la solubilité des hydrocarbures dans le 
panache lors de traitements oxydatifs (Kakarla et al., 1997; Watts et al., 1999; Yeh et al., 
2003; Ndjou’ou et al., 2006). Il est à noter que la CMC des surfactant anioniques produits est 
supérieure à celle du SDS (CMC SDS = 8 ´10
-3 mol l-1). Cela montre donc que la structure des 
hydrocarbures oxydés est moins favorable à la formation de micelles (dû au caractère 
hétérogène de la structure des surfactants produits). Toutefois, la présence d’ions peut faire 
chuter la CMC de surfactants ioniques du fait de la réduction de la répulsion des charges 
(augmentation de la force ionique et diminution de la longueur de Debye) entre monomères 
(Yang et al. 2005). Si tel était le cas, on aurait dû observer deux pentes différentes en deçà de 
la CMC, alors que la Figure 52 montre un comportement unique dans la limite des erreurs 
expérimentales.  
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Figure 52 : Variation de la tension de surface de lixiviats de sol en fonction de la 
concentration en surfactants anioniques (donnés en équivalents SDS) formés au cours de 
l’oxydation d'hydrocarbures par le persulfate. 
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 En outre, les surfactants produits sont des espèces intermédiaires comme on peut le 
voir sur la Figure 53a. Les mesures ont été relevées pendant le traitement d’oxydation, après 
ajout d’oxydant. L’évolution de la concentration en surfactant suit la loi de vitesse de 
l’intermédiaire réactionnel, dont l’équation est : 
 













=    (43) 
 
avec [I]t, la concentration de l’intermédiaire formé (le surfactant) à l’instant t, [A]0 la 
concentration initiale du précurseur de l’intermédiaire réactionnel, k1 et k2 les constantes de 
vitesse, respectivement de formation et de disparition de l’espèce intermédiaire. La 
modélisation des données expérimentales de la Figure 53a par l’Eq. 43 conduit aux constantes 
de vitesses suivantes :  
k1= 0,83 ± 0,71 h
-1 et k2 = 0,19 ± 0,04 h
-1 
 
La durée de vie de l’espèce intermédiaire est de l’ordre de 3 h, et sa concentration varie dans 
la gamme 5´10-4-3´10-3 M pour une TS minimal autour de 35 mN m-1, maintenu jusqu’à 7 h 
après injection, comme on peut le voir sur la Figure 53b. On peut donc s’attendre à un effet 

























































Figure 53 : Suivi cinétique de la concentration en surfactant et de la tension de surface des 
lixiviats d’oxydation du sol. 
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 La Figure 54 présente la concentration des métaux dans les lixiviats de l’échantillon 
N3 pour les différents surfactants évalués lors du lavage du sol. On observe que le fer, 
l’aluminium et le manganèse sont les métaux les plus extraits, quel que soit le surfactant, mais 
à un degré moindre avec le TX100. Ceci pourrait s’expliquer par le fait que ces métaux se 
trouvent stabilisés en suspension par la charge de surface de leurs oxydes, comme l’indique 
leur pcn : 5 pour la forme a-Al(OH)3, 6,5 pour Fe3O4 et 7,2 pour la forme b-MnO2 (Stumm, 
1992). Dans le cas du TX100, peu de métaux sont extraits comme on peut le constater sur la 
Figure 54. Ceci proviendrait que TX100 ne possède pas de groupements fonctionnels 
(carboxylates, sulfonates, amide par exemple), lesquels interviennent dans la complexation 
des métaux, comme LB et SDS. 
Par ailleurs, nous avons vu précédemment, avec les tests de lixiviations, que la MO 
soluble extrait peu les métaux (sauf le Cu en milieu alcalin). Par conséquent, elle serait moins 
à l’origine de la mobilisation des métaux, dans ce cas. Enfin, au vu des normes de rejet direct 
dans l’environnement, le fer peut poser problème puisque sa teneur, dans les lixiviats de LB et 
SDS, se trouve de 2 à 4 fois, respectivement, supérieures à sa valeur limite de rejet (5 mg l-1) 
























Figure 54 : Concentration des métaux présents dans les lixiviats de sol N3. 
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 L’effet de la nature du surfactant sur la mobilisation des TPH présents dans les 
lixiviats est montré sur la Figure 55. On observe que TX100 à 2 % en masse, est celui qui 
extrait le plus de TPH (27 g l-1 dans le lixiviat) avec un rendement d’extraction de 94,7 %. LB 
et SDS extraient respectivement 0,73 (2,6 %) et 1,18 g (4 %) de TPH par litre. Bien que très 
efficace, le surfactant TX100 est cependant toxique et néfaste pour le milieu naturel, 


















Figure 55 : Concentration des TPH présents dans les lixiviats du sol N3. [TPH]0 = 285 g kg
-1; 
msol = 10 g; rapport massique liquide/sol= 10; pH = 11 (excepté ED; pH = 7,3); [Na2CO3] = 
10 g l-1.[Surfactant] = 2 %. 
 
 La Figure 56 présente les isothermes d’adsorption de LB et TX100 sur le sol N3 
obtenues à partir des mesures de surfactant dans les lixiviats. On remarque une grande 
différence de quantité adsorbée entre TX100 (valeur maximale = 8´10-5 mol g-1) et LB 
(valeur maximale = 1,8´10-3 mol g-1). Dans les deux cas, on observe une chute de la quantité 
de surfactant adsorbée au delà d’une certaine quantité introduite. Dans le cas du TX100, la 
quantité adsorbée devient même quasi-nulle pour l’ajout le plus important en concentration. 
On décrit ce comportement par les étapes suivantes : 1) adsorption de surfactant sur la surface 
des hydrocarbures non solubilisés, lesquels sont en interaction avec le sol, 2) au delà d’une 
certaine densité d’adsorption, on obtient une solubilisation des gouttelettes d’hydrocarbures 
par le surfactant sous forme d’émulsions. La différence, observée aux Figure 55 et 54, de 
comportements entre LB et TX100 s’explique par leur différence structurale. En effet, le 
surfactant TX100 présente une queue hydrophobe branchée et aromatique qui s’insère mieux 
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dans les bulles d’hydrocarbures et une large tête hydrophile, laquelle favorise la mise en 











































Figure 56 : Quantité molaire adsorbée de TX100 (a) et de LB (b) par g de sol N3 en fonction 
de leur concentration à l’équilibre. [TPH]0 = 285 g kg
-1; msol = 10 g; rapport massique 
liquide/sol= 10; pH = 11; [Na2CO3] = 10 g l
-1. 
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 La Figure 57 présente les mesures de TPH effectuées sur les lixiviats du sol N3, lavé 
avec TX100 et LB à différentes concentrations. On observe que plus la concentration du 
surfactant augmente, meilleure est la solubilisation des TPH. Car en effet, une fois que la 
CMC est atteinte (CMC TX100 = 0,01 % et CMC LB = 4,8´10
-4 %), la solubilisation des TPH 
croît avec la taille et le nombre des micelles formées (Holmberg et al., 2002). Par ailleurs, 
Schaerlaekens et al. (2000) et Zhong et al. (2003) ont montré que la solubilisation du TCE 
croît linéairement avec la concentration (dans la gamme de 1 à 8 %) des surfactants SDS et 
Tween 80 (Monooléate de sorbitane polyoxyéthylène, surfactant neutre). Toutefois, dans 
notre cas, on constate que la solubilisation des TPH dans le cas de LB et TX100 est non 
linéaire. En utilisant LB, on atteint une valeur constante et stable autour de 800 mg l-1 de TPH 
extrait (cela représente 0,56 % des TPH présents dans le sol) traduisant une capacité 
solubilisante limitée. En revanche, avec TX100, on n’obtient pas de palier de saturation. Le 
graphique de la Figure 57 s’explique par la Figure 56. On constate que, tandis que TX100 
s’adsorbe peu parce qu’il dissout efficacement les gouttelettes de TPH, LB s’adsorbe 
beaucoup plus et peine à dissoudre les TPH. Cela traduit, 1) une différence en terme 
d’aptitude à re-solubiliser les surfactants adsorbés (dû à la différence de la tête polaire qui 
interagit avec l’eau) et 2) une meilleure capacité de la queue hydrophobe du TX100 à 
solubiliser ou émulsionner les TPH. 
 


















Figure 57 : Concentration en TPH des lixiviats du sol N3 lavé par les surfactants TX100 (●) et 
LB (■) à différentes concentrations. msol = 10 g; Vsolution = 100 ml; pH = 11. 
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 4.4. Conclusion 
 
 Les objectifs de l’étude menée au laboratoire furent d’évaluer (i) le potentiel de 
lixiviation du sol d’Hunédoara dans des conditions acide et neutre en réalisant des essais sur 
des échantillons de sol (E3) répresentatif du site ainsi que sur un sol composite EC1, (ii) 
l’oxydation des hydrocarbures du sol N3  par le persulfate de sodium en milieu alcalin, le sol 
N3 ayant été choisi pour préparer les travaux de terrain à Hunédoara en Roumanie. 
 Les tests de lixiviation réalisés sur les échantillons E3 et EC1 selon les protocoles 
CEN /TS 14429 et CEN/TC 292 pr EN 15875 ont montré que seul E3 présentait un risque de 
drainage acide, le sol EC1 ayant présenté une capacité tampon en accord avec l’absence de 
contaminants métalliques et d’acidité dans les eaux de nappe souterraines. Par ailleurs, les 
études  réalisées en 2012 sur l’eau souterraine ont mis en évidence de fortes teneurs en sulfate 
et manganèse au-delà des valeurs fixées pour les eaux souterraines en Roumanie. 
 L’oxydation du sol N3 d’Hunédoara contaminé par un résiduel de phase non aqueuse 
avec une solution basique (carbonate de sodium) de persulfate (oxydant lent) a permis 1) 
d’augmenter la perméabilité du sol à l’eau en fragmentant en plus petites molécules les 
hydrocarbures lourds, 2) de produire in-situ, par oxydation des hydrocarbures, un 
intermédiaire de réaction principalement de type anionique aux propriétés tensio-actives et 
caractérisé par la diminution de la TS en solution passant de 70 à 35 mN m-1 et 3) de mieux 
solubiliser les hydrocarbures lourds visqueux et récalcitrants au lavage en milieu alcalin. 
 Nous avons observé une grande différence dans la capacité de la LB et du TX100 à 
extraire les hydrocarbures du sol en milieu alcalin, ce dernier améliorant grossièrement la 
mobilisation par un facteur 30. Par ailleurs, une grande différence de quantité de surfactant 
adsorbée sur le sol entre TX100 et LB est observée. Dans le cas du TX100, la quantité 
adsorbée devient quasi-nulle pour les fortes concentrations (2 %). On décrit ce comportement 
comme suit: 
1) adsorption de surfactant sur la surface des hydrocarbures non solubilisés 
2) solubilisation des gouttelettes d’hydrocarbures par le surfactant sous forme d’émulsions au 
delà d’une certaine densité d’adsorption. 
 Enfin, cette différence entre LB et TX100 est structurale. La chaîne ramifiée à 
caractère aromatique du TX100 s’accroche mieux dans la phase non aqueuse tandis que sa 
très longue tête polaire permet l’extraction de microgouttelettes en phase aqueuse.  
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5. Etude sur le terrain 
 
Dans cette partie, nous présentons l’étude menée à l’échelle du terrain sur le site 
d’Hunédoara. Elle comprend une présentation du pilote, l’étude de traitement du sol et enfin 
une étude qui concerne d’abord la traitabilité des lixiviats d’oxydation puis le traitement des 
lixiviats de lavage avec le surfactant. Conformément aux résultats de l’étude au laboratoire, 
après préparation du sol, celui ci sera successivement traité par oxydation au persulfate en 
milieu alcalin puis par un lavage avec une solution de surfactant. Malgré la faible efficacité de 
la LB pour mobiliser les hydrocarbures lourds, nous l’avons tout de même sélectionnée pour 
réaliser cette étude sur le terrain à cause de son innocuité et de sa biodégradabilité élevée. 
Enfin, dans le cadre de notre approche RFRS, nous utiliserons à nouveau l’UF pour la gestion 
des lixiviats de lavage du sol afin de comparer ses performances avec celles obtenues sur le 
site de Solec Kujawski. 
 
 5.1. Préparation et mise en œuvre  
 
Une campagne d’évaluation technologique a été réalisée pendant six semaines, à 
l’automne 2013, dans la zone de la STEP du site post-industriel d’Hunédoara. Afin de réaliser 
un bilan de matière et de mener les travaux dans une zone moins dangereuse, il a été choisi 
d’excaver le sol contaminé et de le placer dans une cellule située en périphérie de la STEP (cf. 
Figure 58). La cellule (dimensions l ´ L ´ h : 4,05 ´ 1,1 ´ 1,7 m3) a été réalisée à partir d’un 
ancien canal Venturi. Les travaux d’excavation ont montré le confinement de la DNAPL par 
un horizon argileux dense situé à 1,2 m de profondeur et par les fondations des ouvrages. Des 
traces de déversement d’hydrocarbures depuis cette nappe ont été observées aux 
affleurements de trois canalisations débouchant sur les parois du décanteur le plus proche. Les 
travaux de préparation de la cellule réalisés par l’UTCB ont été menés comme suit : 
- colmatage et imperméabilisation du canal Venturi avec du ciment de Portland, 
- réalisation d’un drain menant à une canalisation en PVC (Æ : 32 cm) munie de regards, 
montée en T et disposée au fond du canal pour la récupération des lixiviats en surface à 
l’aide d’une pompe immergée,  
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- réalisation d’un filtre inversé d’environ 35 cm d’épaisseur composé de gravier de 2 cm, 
puis de gravier de 0,5 cm et enfin d’une géo-grille en polyéthylène haute densité 
(ouverture 0,5 mm). 
 
 
Figure 58 : Vue d’ensemble de la zone de travail (carte modifiée depuis Google Earth). 
 
 Les sols souillés excavés se situaient entre 0,2 et 1,2 m de profondeur. La lithologie 
des horizons de sol depuis la surface se compose comme suit : 1) 35 cm de graviers et sables, 
2) 25 cm d’argiles et sables, 3) 45 cm d’argile fracturée, 4) 15 cm de roche calcaire fracturée, 
5) stratum d’argile compacte. L’ensemble des matériaux souillés ont été disposés dans la 
cellule à l’exception des roches.  
 Les canalisations pour l’injection des solutions ont été réalisées à partir de tuyaux 
PVC-pression DN 40. Ceux-ci ont été perforés tout les 5 cm sur leur longueur, à raison de 4 
trous pour une longueur donnée répartis autour de l’axe du tuyau. Les tuyaux ont été obturés à 
leurs extrémités avec un bouchon PVC-pression collé. Enfin, ils ont été enveloppés avec un 
film de géogrille pour éviter que le matériau à traiter ne rentre à l’intérieur. Les tuyaux 
d’injection ont été répartis comme suit :  
- 2 tuyaux horizontaux de 4 m de long disposés successivement au cours du remplissage à 
30 et à 60 cm de la surface de la couche drainante, 
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- 6 puits verticaux insérés à la masse le long de l’axe principal de la cellule dans l’épaisseur 
du matériau à traiter. 
Enfin, les tuyaux PVC ont été connectés à du tuyau annelé flexible via des colliers de serrage. 
Les étapes de préparation de la cellule sont décrites en images sur la Figure 59.  
 Le sol souillé excavé a d’abord été disposé sur une bâche plastique avant d’en 
introduire 4 m3 dans la cellule. La cavité creusée dans le sol a été vidangée de sa phase liquide 







Figure 59 : Images de la préparation de la cellule de travail. 
 
· Etape d’oxydation : 
La première partie du traitement a consisté à oxyder le résiduel de NAPL visqueux 
pour améliorer la porosité du sol. Cent kg de persulfate de sodium, activé par 150 kg de 
carbonate de sodium, ont été introduits dans 1,865 m3 d’eau sur une durée de 20 jours. 
Pendant cette période, la solution oxydante a été réajustée en réactifs et re-circulée dans le 
milieu par le biais d’injections en surface et par les puits. Au cours de cette étape, le pH, la 
concentration en persulfate, la DCO et la concentration en surfactant anionique (donnée en 
équivalent SDS) généré par oxydation des TPH ont été suivis. A la fin de cette partie, la 
cellule a été complètement vidangée avec la pompe immergée et environ 400 l de solution 
marron-orangée ont été récupérés, constituant le lixiviat d’oxydation. 
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· Etape de lavage avec LB : 
La deuxième partie du traitement a consisté à laver le sol pendant une durée de 5 jours 
avec une solution de surfactant LB à 2 %. La solution a été injectée depuis la surface et par le 
biais des puits d’injection. Au cours de cette étape, 80 kg de LB, 22 kg de Na2CO3, pour 
maintenir le pH à 10 et 1,2 m3 d’eau ont été utilisés. Les lixiviats ont été traités par UF 
(membranes Koch, seuil de coupure égal à 100 kDa) et les perméats réutilisés pour le lavage 
du matériau.  
 
· Etape de rinçage avec du perméat et de l’eau 
La dernière partie du traitement a consisté à rincer le sol pour éliminer le surfactant et 
arrêter la mobilisation des hydrocarbures. Au cours de cette étape de 3 jours, 2,7 m3 de 
perméat d’UF et 300 l d’eau ont été injectés dans la cellule. Lors de cette étape, le pH des 
lixiviats a été ramené de 10 à 7-8, pour arrêter la mobilisation des TPH et de la DCO (cf. 
Figure 51), en utilisant 1,5 l d’acide sulfurique concentré (98 %). Les valeurs de pH, DCO, 
TPH et concentration des surfactants ont été systématiquement mesurées dans les lixiviats 
tout au long du traitement. 
 Les prélèvements des échantillons de sol (échantillons mélangés sur toute la 
profondeur du sol) ont été effectués, à l’aide d’une tarière, au cours du traitement, en divers 
endroits de la cellule : Cinq échantillons ont été prélevés avant le traitement, cinq après 
l’étape d’oxydation et quatre à la fin du traitement. Le sol prélevé a été placé immédiatement 
dans un large récipient en verre, homogénéisé rapidement avec une truelle et introduit dans un 
flacon en verre à col large hermétiquement fermé (cf. annexe 22). Les paramètres COT, TPH, 
HAP, BTEX, indice phénol ont été mesurés sur les échantillons prélevés. Ces valeurs, avant 














15610 ± 3104 75900 ± 9777 571 ± 166 17,5 ± 1,4 155 ± 6 
Tableau 17 : Concentration des composés organiques mesurée dans les différents échantillons 
de sols avant traitement. 
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 5.2. Suivi du traitement du sol 
  5.2.1. Etape d’oxydation 
 
 La Figure 60 présente l’évolution de la consommation en persulfate en fonction de la 
quantité introduite cumulée. On observe immédiatement deux régimes (A et B) dont la vitesse 
dépend du pH du milieu, et qui démontre l’activation en milieu alcalin. En effet, cette 
observation est bien corrélée au changement de pH à partir des 45 kg de Na2S2O8 introduits. 
Au delà, le sol ne tamponne plus les solutions injectées et le pH s’élève à 10, tamponné par le 
couple HCO3
-/CO3
2- (pKa = 10,3). En outre, l’activation de Na2S2O8 est plus efficace et plus 
rapide à pH ³ 10, ce qui par conséquent, expliquerait sa rapide consommation dans la 



























Figure 60 : Masse cumulée de Na2S2O8 consommé en fonction de la masse introduite. 
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Le Tableau 18 regroupe les valeurs de pH et de DCO pour les deux régimes A et B des 
lixiviats prélevés journalièrement après une nuit de contact.  
Groupe A Groupe B 
Valeurs de DCO 
(mg l-1) 
pH 

































251 mg l-1 
2039 ± 
394 mg l-1 
Tableau 18 : Valeurs de DCO des lixiviats prélevés journalièrement après une nuit de contact. 
 
L’analyse de la variance (ANOVA) indique que les deux séries de valeurs sont 
statistiquement différentes avec un indice de confiance de 95 %. La Figure 61 présente 
diverses tentatives de corrélation entre les grandeurs mesurées et la DCO. Sur la Figure 51, on 
a observé une corrélation entre la DCO et le pH du fait de la solubilisation de certains 
composés, comme les dérivés phénoliques, en milieu alcalin. Toutefois, l’évolution de la 
DCO des lixiviats en fonction de leur pH présente ici une corrélation beaucoup moins nette 
(Figure 61a), mais confirmée cependant par l’ANOVA. On observe également une légère 
corrélation entre la vitesse de consommation du persulfate moyennée sur une journée et la 
DCO des lixiviats (Figure 61b). 







Figure 61 : Suivi de la DCO en fonction du pH et de la masse de Na2S2O8 consommée 
journalièrement. 
 
Des mesures de TPH solubles sur quelques échantillons d’effluents d’oxydation ont 
permis d’évaluer à environ 8 g (20 mg l-1) la quantité de cette fraction d’hydrocarbures non 
oxydés solubilisés dans ces lixiviats sachant que la quantité totale de TPH était de 304 kg. Or, 
les mesures de TPH se limitent aux hydrocarbures non oxygénés entre C10 et C40 (Analyse 
CPG-FID). Par ailleurs, par exemple, minéraliser 1 g de décane nécessite 3,2 g d’O2 (0,1 
mol), tandis qu’un gramme de phénol nécessite 1,6 g d’O2 (0,05 mol). Alors qu’on mesure 
une DCO de 2100 mg l-1 dans le lixiviat d’oxydation, sa concentration en TPH n’est que de 20 
mg l-1. De même, la concentration des hydrocarbures partiellement oxydés, lesquelles ont des 
propriétés surfactantes, dans ces lixiviats récupérés le matin, est d’environ 50 mg l-1. Sachant 
que la minéralisation d’1 g de décane (respectivement de phénol) nécessite 3,2 g d’O2 
(respectivement 1,6 g), on en déduit que la majeure partie (~ 92 %) des composés oxydables 
sont des hydrocarbures de petites tailles et en supposant que les matières minérales en 
suspension ne sont pas oxydables. Toutefois, lors de cette étape d’oxydation, 50 l 
d’hydrocarbures flottants ont été séparés par écrémage depuis la surface de la cellule, ce qui 
représente environ 15 kg de TPH (cf. Figure 62). 






Figure 62 : Photos correspondant au traitement d'oxydation effectué sur le site d’Hunédoara. 
 
 Par ailleurs, au cours de l’oxydation, nous avons eu une émulsification d’air, d’eau et 
d’hydrocarbures probablement stabilisée par le surfactant produit conduisant à une mousse en 
surface de la cellule (Figure 62a). En effet, le lendemain, nous avons observé une séparation 
des phases avec un surnageant aqueux contenant des hydrocarbures plutôt dissous, et un culot 
de goudrons denses (Figure 62b). Le surfactant produit au cours de l’oxydation a donc bien eu 
un effet sur l’extraction des hydrocarbures. On remarque aussi que les hydrocarbures sont 
mieux solubilisés (Figure 63a, phase d’oxydation) malgré l’abaissement de la concentration 
en surfactant produit (Figure 63b, phase d’oxydation). La force ionique très élevée (19,6 M) 
dans l’effluent pourrait doper les propriétés surfactantes et améliorer la solubilisation des 
hydrocarbures (Yang et al., 2005). L’étape d’oxydation permet ainsi de transformer ces 
mêmes hydrocarbures en composés solubles et ainsi d’améliorer la porosité du sol et la 
conductivité hydraulique de 35 %. 
  5.2.2. Etape de lavage avec LB 
 
 Pendant cette étape, nous avons suivi la concentration de LB et des TPH dans les 
lixiviats de sols selon les protocoles de dosage décrit en chapitre 1, § 3.2. Les résultats sont 
présentés sur la Figure 63. Bien que la concentration optimale de surfactant pour la 
solubilisation des TPH et leur récupération dans le lixiviats d’UF soit de 0,5 %, la 
concentration utilisée sur le terrain a été de 2 % pour tenir compte du temps court alloué à 
cette étape. On observe, sur la Figure 63, une amélioration significative de la mobilisation des 
TPH durant cette étape. La concentration des hydrocarbures est augmentée par un facteur 10 
Chapitre 2 : Etude sur le terrain 
 148 
due à la présence de surfactant. La concentration des TPH extraits en solution par le surfactant 
LB reste constante et égale à 800 mg l-1 tout au long de cette étape. Cette valeur est fixée par 
la capacité solubilisante de la solution à 2 %. La concentration constante des TPH s’explique 
par le régime cinétique exponentiel de l’extraction des hydrocarbures, sachant que dans nos 
conditions, nous avons travaillé dans la partie linéaire de ce régime (cf. chapitre 1, Figure 17). 
Au cours de ce lavage effectué avec 4 m3 de solution de LB à 2 %, 4 kg de TPH ont été 
extraits. On a également observé une disparition modeste de 2,2 kg (2,8 %) de surfactant LB 
au cours du lavage du sol pollué. 
Le lixiviat de rinçage du sol (pH 8) obtenu lors de la dernière partie du traitement 
contenait encore environ 800 mg l-1 de LB et 1200 mg l-1 de DCO. Le traitement de ce lixiviat 
par nanofiltration (NF) (cf. § 5.3.1.) permet d’atteindre une valeur de DCO < 100 mg l-1 et 
donc de rejeter les eaux traitées dans le milieu naturel. 

























































Oxydation Lavage-LB ≈ 2% Rinçage-
perméat+eau
b) 
Figure 63 : Courbes représentant la concentration des TPH (a) et les concentrations de 
surfactants générés (SDS) et de LB (b) dans les lixiviats du sol traité. 
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  5.2.3. Evaluation de la performance du traitement du matériau pollué 
 
Les concentrations en TPH, HAP, BTEX ainsi que les pourcentages massiques en 
COT mesurés sur les échantillons de sols prélevés à la fin de chaque étape du traitement sont 
rassemblées sur la Figure 64. Les prélèvements de sol réalisés à la fin du traitement ont 
montré que les deux-tiers supérieurs du matériau déposé dans la cellule ont été beaucoup 
mieux traités que le dernier tiers, encore très chargé; ce qui met en évidence un problème de 
distribution des solutions dans la cellule. 
Des taux d’élimination substantiels ont été obtenus à la fin du traitement : 62 % pour 
les TPH, 62 % pour les BTEX, 61 % pour le COT, mais seulement 8 % pour les HAP. 
Comme l’indique la Figure 64, hormis pour le cas des HAP, ces abattements importants sont 
le résultat du traitement d’oxydation. On observe une évolution assez similaire pour les TPH, 
les BTEX et le COT au cours du traitement et dont les valeurs finales correspondent 
grossièrement aux observations sur l’état du matériau lors des prélèvements finaux. Dans le 
cas de l’abattement du COT et des BTEX, grossièrement, deux-tiers des contaminants 
éliminés l’ont été au cours de l’étape d’oxydation. Dans le cas de l’abattement des TPH, plus 
de 98 % a eu lieu pendant le traitement d’oxydation. Finalement, les HAP, qui n’ont 
visiblement pas pu être oxydés dans ces conditions, ont été principalement éliminés au cours 
du traitement par lavage avec le surfactant. 






































































Figure 64 : Concentrations des TPH, HAP, BTEX et de COT dans les échantillons de sol à la 
fin chaque étape de traitement réalisé sur le site d’Hunédoara. 
 
Plusieurs raisons pourraient être avancées pour expliquer les différences d’élimination 
flagrantes entre BTEX et HAP: des densités très différentes (supérieures et inférieures à celles 
de l’eau), des solubilités très différentes et des volatilités différentes. 
Contrairement aux HAP, les BTEX possèdent des constantes de Henry élevés (679,6 
et 48,9 Pa m3 mol-1 respectivement pour les xylènes et le naphtalène, composés majoritaires 
dans le sol) et sont donc plus volatils. Ils présentent aussi des densités (0,86 et 1,15 kg l-1 
respectivement pour les xylènes et le naphtalène) et des comportements en présence d’eau 
différents. En outre, tout au long du traitement par oxydation, une forte remontée 
d’hydrocarbures flottants, mais de densités élevées, a été enlevée par écrémage de mousses 
formées à la surface de la cellule. Par ailleurs, on ne récupère que 5,5 mg de phénols et 75 mg 
de BTEX dans l’effluent d’oxydation (400 l). La forte salinité du milieu (» 120 g l-1) réduit la 
solubilité des hydrocarbures et améliore leur extraction par flottation. On estime donc que les 
BTEX ont été majoritairement extraits dans les boues de flottation. Quant aux HAP, plus 
denses que l’eau, on suppose que leur faible extraction lors de l’étape d’oxydation pourrait 
être due à leur écoulement au fond de la cellule et un lavage non homogène (dû à une 
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mauvaise propagation de la solution loin des puits d’injection) dans la partie inférieure de la 
cellule. Ils sont restés insolubles ou peu solubles dans les conditions d’oxydation. De ce fait, 
si les HAP n’ont donc pas été oxydés, les surfactants générés seraient donc plutôt des 
surfactants carbonatés (Eq. 38) que des surfactants sulfonatés. En effet, les radicaux 
carbonates possèdent un pouvoir oxydant plus faible et ils ne sont pas capables d’oxyder les 
HAP. 
Les HAP et les BTEX, quoique appartenant à la même famille de composés 
aromatiques, ne possèdent pas les mêmes potentiels redox. Les BTEX sont plus difficilement 
oxydables (E°ox = 2,72 V/ESH pour le benzène) que les HAP (E°ox = 1,97 V/ESH pour le 
phénanthrène) conséquence de leur caractère plus aromatique. Le pouvoir oxydant des 
radicaux sulfates (E° = 2,6 V/ESH), persulfates (E° = 2,12 V/ESH) et hydroxyles (E° = 2,86 
V/ESH), potentiellement générés lors de l’activation du persulfate en milieu alcalin, est plus 
ou moins identique et donc plus à même d’oxyder les HAP. Toutefois, ces derniers ont été 
très peu affectés. Cela tient à une réduction du pouvoir oxydant de la solution dû au transfert 
de ce pouvoir du persulfate au radical carbonate, insuffisant pour les oxyder. De nombreuses 
études ont montré que l’oxydation des HAP dépend du mode d’activation de Na2S2O8. 
D’après Liang et al. (2006), Huang et al. (2002), Waldemer et al. (2007) les radicaux 
carbonates et bicarbonates générés au cours de l’activation du persulfate en présences de ces 
radicaux conduisaient à des réactions lentes ou inexistantes. La vitesse de dégradation des 
HAP devenant par conséquent très faible en leur présence. 
Les TPH (composés de 20 % de HAP seulement) ont été bien abattus. L’abattement 
s’est essentiellement déroulé lors de l’oxydation. En effet, lors du lavage du sol avec LB, une 
forte chute de la conductivité hydraulique du matériau traité a été observée (Figure 65). Nous 
avons observé une solidification très importante à la surface de la cellule, provenant de la 
migration des argiles contenues dans le matériau traité. Ces argiles ont aussi probablement 
colmaté de nombreux pores par colluvion.  

















Figure 65 : Evolution de la conductivité hydraulique du sol dans la cellule au cours des 
étapes d’oxydation (●) et de lavage avec LB (o). 
 
Globalement, plus de la moitié des TPH ont été extraits lors de ce traitement ce qui 
représente 188 ± 25 kg de TPH extrait pour 4 m3 de sol renfermant initialement une masse de 
TPH de 304 ± 39 kg. 4 ± 0,2 kg de TPH ont par ailleurs été extraits en phase liquide, lors du 
lavage avec le surfactant LB. Les TPH ont donc été essentiellement oxydés et solubilisés sous 
forme de petites molécules plus hydrophiles. Le potentiel de mobilisation à l’eau réalisée au 
laboratoire sur 20 g du sol à la fin du traitement, a montré que 2,7 kg de TPH (2,3 % des 
restants) étaient encore potentiellement mobilisables par lixiviation. La biodégradabilité 
rapide et importante de la LB doit cependant réduire cette valeur dans des conditions réelles.  
Les métaux ont également été suivis tout au long des étapes de traitement et leur 
concentration dans les différents échantillons collectés a été déterminée. Seuls le Mn et le Fe 
ont été en partie lixiviés : 71 (28 %) et 13,5 (37,5 %) kg de Fe et de Mn ont été extraits 
respectivement au cours du traitement, essentiellement sous forme colloïdale. L’extraction a 
eu lieu essentiellement lors de l’oxydation (98 et 91 % pour Fe et Mn, respectivement). 
Lors de l’étape d’oxydation, les lixiviats du sol étaient de couleur rouge brune, ce qui 
atteste bien de la présence de Fe(III). Comme discuté précédemment (cf. § 4.3.2) les métaux 
Fe et Mn, en milieu alcalin, se trouveraient sous la forme de suspensions d’oxyhydroxydes 
tels que FeO(OH), Fe2O3, Fe3O4 et MnO(OH) sachant que leur pcn sont respectivement de 
7,8, 8,5, 6,5 et 8,2 (Stumm, 1992). En outre, les mesures de taille volumique de ces 
suspensions (63,7 nm (20,2 %), 139,1 nm (19,4 %), 382,9 nm (60,4 %)) indiquent qu’elles se 
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présentent sous forme colloïdale et « particulaire » avec une tendance à l’agrégation (z = -
15,5 ± 3,8 mV). 
 5.3. Traitement des effluents et récupération des matières actives 
 
 Les lixiviats du matériau contaminé obtenus lors de l’évaluation sur le site 
d’Hunédoara ont été récupérés et traités pour abattre au moins une partie des contaminants, et 
récupérer l’eau et les agents actifs (oxydant, surfactant). Dans ce qui suit, nous décrivons tout 
d’abord les techniques évaluées, puis les résultats obtenus. 
  5.3.1. Evaluation des différentes techniques séparatives 
   5.3.1.1. Traitement des effluents par NF 
 
La NF a été évaluée pour le traitement des lixiviats d’oxydation de sol par le persulfate 
et les solutions de lavage du sol avec LB, traitées par UF (cf. § 5.3.2). L’objectif de cette 
étude est d’abattre la DCO, de récupérer l’oxydant et les surfactants produits pour les 
réutiliser. Deux lixiviats d’oxydation et deux autres solutions d’UF (solutions synthétiques de 
concentrat et perméat d’UF) ont été traités. Leurs caractéristiques sont les suivantes :  
- pH 8,5, 15 l, DCO 1395 mg l-1 et salinité 116 g l-1 (lixiviat d’oxydation), 
- pH 10,1, 20 l, DCO 2130 mg l-1 et salinité 120 g l-1 (lixiviat d’oxydation), 
- pH 10,1, 20 l, [LB] = 107,7 g l-1 et DCO 57425 mg l-1 (concentrat d’UF), 
- pH 9, 20 l, [LB] = 0,55 g l-1 et DCO 374 mg l-1 (perméat d’UF). 
 
Des membranes AFC40 de SC égal à 400 Da (commercialisées par PCI Membrane 
Systems) ont été utilisées. Ce sont des membranes composites asymétriques de géométrie 
tubulaire (diamètre interne égal à 1,4 cm). Elles offrent une surface filtrante de 0,027 m2 par 
unité. Leurs limites maximales de pression et de température sont respectivement de 60 bar et 
60 °C. La DCO, le pH, la conductivité ionique, les concentrations en intermédiaire de 
surfactant et en persulfate ont été mesurés dans les solutions d’alimentation et de perméat en 
fonction de la PTM. 
Les essais de NF ont été conduits sur un pilote de filtration tangentielle présenté sur la 
Figure 66. La solution à filtrer a été placée dans un réservoir en acier inoxydable poli d’une 
capacité de 50 l et est mise en circulation dans le module de filtration grâce à une pompe 
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moineau Hélios. Un débit de recirculation de 480 l h-1 a été mesuré, qui donne lieu à une 
vitesse tangentielle dans les membranes égale à 0,9 m s-1. Les mesures de filtration ont été 
menées entre 5 et 30 bar. Pour chaque PTM, le flux volumique du perméat a été mesuré par 
pesée. Pour chaque pression, un faible volume de perméat (20 ml) a été collecté après 30 min 
de filtration (temps estimé pour atteindre un régime stationnaire) pour en déterminer les 
différents paramètres physico-chimiques. Les températures ont été mesurées dans le bac 
d’alimentation grâce à un thermomètre et toutes les filtrations ont été réalisées à 20 ± 2 °C. Le 




Figure 66 : Pilote de nanofiltration tangentielle. 
 
   5.3.1.2. Traitement par distillation 
 
La distillation (DT) est un procédé de séparation de deux substances liquides. Ces 
substances peuvent être miscibles ou non. La DT est particulièrement intéressante pour 
concentrer des solutions ou suspensions, notamment dans le cas des solutions de salinité 
supérieure à 40 g l-1. Elle permet de recueillir de l’eau déminéralisée, recyclable. Elle 
constitue l’un des outils essentiels au zéro-rejet liquide sur site.  
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Le traitement par distillation a été étudié sur le lixiviat d’oxydation du sol comme 
option possible, notamment sur des sites contaminés par des hydrocarbures dont les polluants 
peuvent être utilisés comme combustibles. Les objectifs de cette expérience sont doubles : 
d’une part, fournir un traitement des lixiviats d’oxydation qui permette la réutilisation ou le 
recyclage de l’effluent après traitement par abattement à minima de la DCO et de la salinité. 
D’autre part, concentrer ces lixiviats pour réduire leur volume. 20 l de lixiviat d’oxydation du 
sol à pH 10,1 ont été distillés dans un évaporateur semi-industriel à 80 °C sous une pression 
absolue de 0,5 bar. De la vapeur à 110 °C produite par une chaudière a été utilisée comme 
source chaude, tandis qu’un débit d’eau froide de 150 l h-1 a été utilisé pour condenser les 
vapeurs produites dans l’évaporateur. 
   5.3.1.3. Adsorption sur charbon actif en poudre (CAP) 
 
Les mécanismes d’adsorption tirent parti des affinités relatives d’un soluté avec la 
phase mobile dans laquelle il se trouve et une phase solide susceptible de le piéger. 
L’efficacité obtenue dans ce mode de traitement est souvent élevée. Néanmoins, cela dépend 
beaucoup des conditions physico-chimiques telles que le pH et la concentration du polluant 
(Perrich et al., 1981). Le CAP possède une très grande surface spécifique (1000 m2 g-1 en 
moyenne) ce qui lui permet de fixer efficacement la majorité des molécules organiques dans 
une solution peu chargée en MES et en hydrocarbures (Hassler et al., 1980). Sa mise en 
œuvre sur des lixiviats de sol issus de l’oxydation avec le persulfate a été menée à pH alcalin 
(10,1) et acide (1,1). Un rapport massique liquide/solide égal à 100 et un temps de contact de 
1 minute ont été choisis sur la base de tests préliminaires. Le temps de 1 minute permet de 
conserver le persulfate et d’arriver à un premier équilibre sur l’abattement de la DCO. Le 
CAP a été séparé de la solution par filtration gravitaire sur papier Whatman n°4. 
   5.3.1.4. Sorption sur lit filtrant de roseaux (biofiltre) 
 
Lors de nos travaux à Hunédoara, nous avons observé le peuplement par des roseaux 
d’un canal Venturi présentant des traces importantes d’une contamination par des goudrons de 
houille. Une vie aquatique larvaire s’était développée dans ce milieu, de pH égal à 9,1. 
Comme ces roseaux ont semblé adaptés à ce type de contamination et au pH alcalin de notre 
lixiviat d’oxydation, nous avons évalué sa capacité à traiter cet effluent. La surface du 
biofiltre était de 5 m2. En aval du biofiltre, un bassin de recueil des eaux filtrées a été 
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aménagé en séparant le biofiltre par une barrière de briques et d’argile. Un drainage à partir de 
3 tubes PVC perforés de trous de diamètre 40 mm et disposés à travers la barrière à une 
profondeur de 20 cm sous le niveau du tapis de roseaux. 400 l de l’effluent obtenu par 
vidange de la cellule après le traitement d’oxydation ont été re-circulé à travers le biofiltre en 
suivant les variations de DCO et de pH pendant une semaine. Le drainage des eaux filtrées 
était d’environ 180 l j-1 et les eaux filtrées ont été régulièrement remontée sur le biofiltre. La 
fin des travaux a limité le temps d’étude du biofiltre. La couleur des eaux filtrées est restée 
rouge, signe que le fer contenu dans cet effluent n’a pas été capturé par le biofiltre. De plus, 
l’effluent d’oxydation est classé non biodégradable, puisque le rapport DBO5/DCO est 
inférieur à 20 %. 
   5.3.1.5. Résultats et discussion 
 
La Figure 67 présente les flux relatifs de perméat par rapport à l’eau pure (Jp/Jw) en 
fonction de la PTM, pour les quatre solutions traitées par NF. Les flux relatifs obtenus avec 
les lixiviats d’oxydation sont faibles (18 %), mais restent constants avec la PTM. Le 
traitement des solutions provenant de l’UF montre des flux relatifs beaucoup plus élevés : 60-
70 % pour la nanofiltration des perméats, tandis que pour les concentrats il chute de 65 à 35 
% au-delà de 15 bar sous l’effet d’une polarisation de concentration.  
Cette différence de flux de perméat entre effluent d’oxydation et solutions d’UF 
s’explique par des teneurs bien moindres en métaux dans les solutions d’UF. En effet, c’est au 
cours de l’oxydation que l’on observe la principale mobilisation des métaux du sol ([Fe]tot + 
[Mn]tot » 13,6 mg l
-1 nettement supérieure aux teneurs limites admissibles fournies par KOCH 
de 0,35 mg l-1). Cela engendre un dépôt au niveau de la membrane et dans ses pores, ce qui 
diminue très fortement les flux à travers la membrane d’UF. Cette explication a été confortée 
par les observations réalisées lors du nettoyage des membranes sur le terrain : le débit initial 
des membranes a été retrouvé grâce à un lavage acide (pH 2, HNO3), tandis qu’il a rechuté 
lors du lavage alcalin (pH 10) qui s’explique par une re-précipitation des métaux dans les 
membranes. 















Figure 67 : Flux relatif des perméats de NF en fonction de la PTM : (●) Perméat d’UF à pH 9; 
(○) concentrat d’UF à pH 10,1; (■) effluent d’oxydation à pH 10,1; (□) effluent d’oxydation à 
pH 8,5. 
 
Les résultats de rétention de la DCO en fonction de la PTM pour les lixiviats 
d’oxydation à pH 10,1 et 8,5 et les lixiviats de lavage provenant de l’UF sont présentés sur la 
Figure 68. On observe que la DCO est retenue de façon quasi-constante quel que soit la 
pression appliquée, sauf pour le lixiviat d’oxydation à pH 8,5, qui présente une allure 
inhabituelle. La NF permet d’abattre 98,9 et 97,2 % de la DCO, à 30 bar, respectivement sur 
le concentrat et le perméat d’UF. Ceci représente une DCO de 10,5 mg l-1 dans le perméat 
obtenu par NF du perméat d’UF et 632 mg l-1 dans le perméat obtenu par NF du concentrat 
d’UF. Il est donc permis de rejeter le perméat d’UF dans le milieu naturel après traitement par 
NF et un léger réajustement de pH.  
La NF ne permet qu’un abattement modéré de la DCO (~ 54 % à 30 bar) dans les 
lixiviats d’oxydation à pH 10,1. Ce résultat confirme le constat que la DCO du lixiviat 
d’oxydation est essentiellement due à des petites molécules solubles avec une valeur encore ~ 
1000 mg l-1 dans les perméats. L’abattement du surfactant formé a également été suivi. On 
constate que globalement 50 % des surfactants présents dans les deux lixiviats du sol à pH 
10,1 et 8,5 sont retenus (cf. annexe 24). Les surfactants sont essentiellement présents sous 
forme de monomères. Leur taille voisine du nm et leur masse moléculaire (< 250 Da) font 
qu’ils ne sont que partiellement retenus par les membranes de NF.  
 




Figure 68 : Taux de rétention de la DCO en fonction de la PTM. (○) Solution de rétentat 
d’UF; (●) Solution de perméat d’UF; (■) effluent d’oxydation de sol à pH 10,1; (□) effluent 
d’oxydation à pH 8,5; [DCO-perméat UF]alim= 374 mg l
-1; [DCO-rétentat UF]alim = 57425 mg 
l-1; [DCO-effluent oxydation, pH 10,1]alim = 2130 mg l
-1; [DCO-effluent oxydation, pH 
8,5]alim = 1395 mg l
-1. 
 
On peut constater, sur la Figure 69, que le persulfate initialement présent dans les deux 
lixiviats d’oxydation de sol à pH 10,1 et 8,5, respectivement à 0,1 et 0,126 M a été 
intégralement récupéré (97-100 %) dans les perméats de NF. On peut donc envisager la 
réutilisation du perméat obtenu pour poursuivre l’oxydation des hydrocarbures encore 
présents dans le sol contaminé grâce au persulfate récupéré. Toutefois, avec cette membrane 
de NF (AFC40), on devrait obtenir une rétention d’environ 50 % pour le persulfate de 
sodium. Cette valeur est obtenue en ne considérant que des effets stériques et en utilisant un 
rayon de pore de 0,5 nm et un rayon de Stokes de 0,19 nm pour Na2S2O8 (Escoda et al., 
2010). Par conséquent, cette faible rétention du persulfate de sodium peut être due à une 
détérioration de la couche active de la membrane.  
De plus, un abattement de la salinité a été obtenu, respectivement de 21 (pH 8,5) et 50 
% (10,1), à environ 30 bar, pour les deux lixiviats d’oxydation de sols. La salinité mesurée 
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représente en fait la masse de matière sèche obtenue à 105 °C, laquelle est composée à la fois 
de sels mais également de MES. Ces dernières induisent une très faible pression osmotique 
(PO) en accord avec les mesures (PO < 5 bars). Dans les lixiviats d’oxydation du sol argileux, 
nous avions une forte quantité de MES qui fut par conséquent fortement retenue par NF. Cela 

















Figure 69 : Rétention de la salinité (■□) et du persulfate (D▲) en fonction de la PTM. (■▲: 
solution d’oxydation à pH 8,5); (□D : solution d’oxydation à pH 10,1). Salinité (alimentation, 
effluent d’oxydation à pH 10,1) = 120 g l
-1; Salinité (alimentation, effluent d’oxydation à pH 
8,5) = 116 g l-1. 
 
La distillation a permis d’abattre 98 % de la DCO (33 mg l-1), 100 % du persulfate et 99,8 
% de la salinité (0,3 g l-1). Le pH de 10,1 a été mesuré à 7,2 dans le distillat. (cf. Figure 70). 
Cependant, la distillation est délicate à cause du moussage de la solution d’oxydation. 
Le CAP a permis d’abattre 63 et 41 % de la DCO, respectivement dans les effluents 
d’oxydation à pH 1,1 et 10,1. Cela montre qu’environ 20 % des polluants ont des fonctions 
acides (acides carboxyliques, phénols) et sont moins solubles à pH très acide. Cependant les 
valeurs de DCO dans les filtrats de CAP sont 4,3 et 8,7 fois supérieures à la valeur limite de 
rejet environnemental de 100 mg l-1. Le persulfate a été totalement récupéré au cours de ces 
essais de filtration sur CAP à condition que le temps de contact soit court (1 minute). 


















Figure 70 : Rétention de la DCO en fonction des techniques de traitements. Salinité 
(concentrat de distillation) =125 g l-1; DCO (concentrat de distillation) = 1560 mg l-1 ; DCO 
(CAP-pH10,1) = 1480 mg l-1; DCO(CAP-pH1,1) = 1140 mg l-1. 
 
La DCO, initialement de 2500 mg l-1, a été abattue à 64 % au bout d’une semaine de 
contact dans le biofiltre (cf. Figure 71). La décharge du lixiviat d’oxydation dans le biofiltre a 
été réalisée en deux jours, à raison de 200 l par jour. La rechute du taux d’abattement au 
deuxième jour est le résultat de cette deuxième décharge. Le pH initialement de 10,1 dans le 
lixiviat d’oxydation du sol a chuté à 9,1. On a observé deux régimes pour l’élimination de la 
DCO : tout d’abord une ‘sorption rapide’, suivie d’une élimination exponentielle. Plusieurs 
auteurs ont étudié la sorption de la DCO de divers effluents issus en grande partie de 
l’agriculture. Par exemple Mandi et al. (1996) ont obtenu des abattements ~ 62 % avec des 
roseaux communs (Phragmites Australis) avec un temps de contact variant de 1 à 4 h. 
 




































Figure 71 : Abattement de la DCO (■) et pH (◊) mesurés en sortie du biofiltre. 
 
  5.3.2. Suivi du traitement par UF 
 
Les effluents pollués issus du lavage du sol avec le surfactant LB et de son rinçage à 
l’eau ont été traités par filtration sur des membranes en PES tubulaires KOCH. Le détail de la 
structure d’une membrane KOCH est présenté sur la Figure 72. Les valeurs maximales de 
pression admissibles à l’entrée et à la sortie sont respectivement de 5,5 et 1,5 bar. La 
température maximale de fonctionnement de ces membranes organique est de 54 °C. Les 
limites admissibles de pH sont comprises entre 2 et 12. 





Figure 72 : Schéma du carter et de la membrane organique KOCH (PES). 
 
La rétention des TPH (RTPH) et de la DCO (RDCO), ainsi que la transmission du 
surfactant LB (TLB) ont été suivis tout au long du traitement par lavage du sol. 
   5.3.2.1. Unité d’ultrafiltration 
 
 Le module industriel utilisé, présenté sur la Figure 73, a été réalisé au laboratoire par 
nos soins, sur la base de celui loué auprès de KOCH (cf. chapitre 1, § 5.2.1). Son amélioration 
essentielle réside dans la forte réduction de poids (de 900 à moins de 250 kg), due à une large 
utilisation de matière plastique. L’empreinte au sol de l’équipement est de 2,2 m2. Sa 
consommation énergétique est celle d’une pompe vide cave (2,2 kWh) pour l’UF. 
L’effluent liquide est amené dans les cuves par le biais d’une pompe d’alimentation 
(Calpeda A auto-amorcante, débit (Q) = 18 m3 h-1, 0,55 kWh). Au cours de ce transfert, il est 
pré-filtré au moyen de 2 cartouches de filtration en parallèle (SC : 100 mm). La solution à 
traiter est introduite dans les bacs d’alimentation et mise en circulation grâce à une pompe 
(Ebara Matrix 2.2, Q = 3,6-15 m3 h-1, 2,2 kWh) disposée sur le châssis. Le refoulement de la 
pompe est relié à l’entrée des tubes contenant les membranes, par l’intermédiaire d’une vanne 
en amont. Un manomètre disposé entre l’entrée des membranes et la vanne amont permet de 
lire la pression à l’entrée (P1), tandis que le second manomètre disposé après les membranes 
permet de lire la pression aval (P2) (cf. chapitre 1, § 5.2.1). 




Figure 73 : Pilote d’ultrafiltration. 
   5.3.2.2. Résultats et discussion 
 
La perméabilité (P) de la membrane correspondant au traitement des lixiviats de sol 
obtenus après lavage par du surfactant ou de l’eau, est présentée à la Figure 74. On observe 
plusieurs phases au cours de la filtration de l’effluent liquide. Tout d’abord, on obtient une 
perméabilité de 1,23 à 1,39 ´ 10-5 m s-1 bar-1 pour un volume filtré compris entre 0 et 2,4 m3. 
Cette perméabilité assez faible, quasi-constant, correspond environ à la moitié de celle de 
l’eau. Il est le résultat d’une charge élevé en métaux (Fe (6,5 mg l-1), Mn (0,25 mg l-1), Al (1,8 
mg l-1)) dans le lixiviat qui provient de leur libération au cours de l’étape d’oxydation et de la 
mise en suspension d’argiles au cours du lavage avec le surfactant. Entre 2,4 et 2,7 m3 de 
volume filtré, on observe une chute à partir d’un facteur de concentration égal à 16,8. Cette 
évolution abrupte de la perméabilité pourrait être le résultat d’une évolution de la polarisation 
de concentration. Après une première décharge du concentrat, un deuxième cycle de filtration 
mené jusqu’à 3,2 m3 de volume filtré montre des perméabilités variant de 1,77 à 1,27 ´ 10-5 m 
s-1 bar-1. La valeur initiale de la perméabilité montre que le lixiviat est moins colmatant, mais 
on atteint très vite les valeurs correspondant à l’effluent initial. Après une deuxième décharge 
du concentrat, on ne traite que des solutions de rinçage du sol avec une perméabilité de l’ordre 
de 2-2,5 ´ 10-5 m s-1 bar-1, voisine de celle pour l’eau pure.  
 
















































Figure 74 : Perméabilité de la membrane (●) et concentration du surfactant LB dans la 
solution traitée (rétentat) (D) en fonction du volume filtré. DC : décharge du concentrat. 
 
La Figure 75 présente l’évolution de la rétention des TPH et de la transmission du 



































Figure 75 : Transmission du surfactant LB (■) et Rétention du TPH (RTPH) (●) en fonction de 
la concentration de la LB dans la solution d’alimentation. 
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 La rétention des TPH des lixiviats de sols est supérieure à 99,8 % pour une 
concentration du surfactant dans la solution d’alimentation supérieure à 0,7 %. Ce graphe est 
particulièrement important parce qu’il permet de comprendre le comportement des surfactants 
zwitterioniques, lesquels présentent de très faibles valeurs de CMC. En outre, il permet aussi 
d’optimiser la concentration en surfactant pour sa réutilisation à partir des filtrats. On en 
déduit qu’à partir de 0,7 %, la répartition entre micelles et émulsions et la distribution de 
tailles des agrégats en suspension n’évolue plus. En deçà, la rétention des TPH chute à 95,5 % 
tandis que la transmission du surfactant augmente abruptement jusqu’à 90 %. Dans ces 
conditions la récupération du surfactant dans le perméat est quasi-complète, mais au prix 
d’une rétention plus faible des TPH. Peu d’études discutent de la filtration de solutions 
micellaires en prenant en compte l’évolution de la concentration en surfactant. Majewska-
Nowak et al. (2004, 2005, 2006 et 2008) ont étudié la filtration du SDS seul ou avec un 
colorant en fonction de divers paramètres, mais toujours en deçà de la CMC. Ils ont observé 
des transmissions élevées (70-80 %) liées à l’état monomère du surfactant. A très faible 
concentration, il a aussi été observé une transmission moindre du fait de l’adsorption d’une 
partie des solutés. Des transmissions élevées de l’ordre de 80 % ont été observées pour un 
surfactant non-ionique utilisé à une concentration inférieure à sa CMC lors de tests de 
remédiation sur un aquifère contaminé (Abdul et al., 1994). La filtration de plusieurs 
surfactants ioniques et neutres utilisés en SEAR (Surfactant Enhanced Aquifer Remediation) 
a été étudiée au delà de 10 g l-1 (> CMC) et une transmission inférieure ou égale à 10 % est 
généralement observée, laquelle diminue légèrement avec l’augmentation de la concentration. 
Cette observation est compatible avec nos mesures sur cette gamme de concentrations. Les 
auteurs expliquent aussi que pour améliorer la récupération du surfactant en SEAR, on a 
l’habitude d’ajouter de l’isopropanol qui, à 5 %, permet une récupération quasi-intégrale du 
surfactant dans les filtrats en empêchant la formation de micelles. Cependant, cette pratique 
est critiquable tant sur les coûts que sur les risques liés à l’utilisation de ce produit.  
 Nos observations à la Figure 75 montrent qu’on peut atteindre une transmission quasi-
complète du surfactant (90 % à 0,06 %) bien qu’on soit au delà de la CMC. L’augmentation 
de la transmission du surfactant dans les perméats d’UF n’est donc pas nécessairement liée à 
la CMC. Afin d’éclaircir cet aspect, nous avons réalisé d’autres mesures de filtration 
tangentielle sur un module plan pléiade avec une membrane en PES de SC égal à 100 kDa. 
Deux solutions de LB de différentes concentrations massiques, l’une pure et l’autre polluée 
par les hydrocarbures, ont été filtrées. Les résultats de ces essais sont présentés sur la Figure 
76. On constate que l’observation réalisée à la Figure 75 est bien confirmée. 
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La Figure 76 montre deux zones bien distinctes de part et d’autre de la concentration en LB 
égale à 0,2 %. Au-delà, la transmission de LB est plus faible pour la solution polluée et 
montre que la taille des micelles a augmentée à cause d’une émulsification des hydrocarbures. 
En deçà, on n’a que des micelles avec des caractéristiques identiques pour les deux milieux. 
De plus, en deçà de 0,2 % de LB, on constate que la distribution de tailles des micelles évolue 
très vite vers des édifices plus petits que le diamètre nominal des pores de la membrane (~ 7,3 
nm). L’étude de distribution de tailles des micelles et des microemulsions de solutions de LB, 
réalisée au § 3.2.2 du chapitre 1, montre au moins deux fractions à 2,6 nm et ~ 5 mm, qui 






















Figure 76 : Taux de rejet du surfactant LB pour les solutions polluées (■) et non polluées (○) 
filtrées sur une membrane d’UF en PES (100 kDa). 
 








Figure 77 : Schéma du modèle. 
 
En termes de bilan de matière concernant la campagne menée à Hunedoara, 7,7 % de 
surfactant LB récupéré dans les lixiviats de lavage de sol ont été transmis dans le perméat. 
Ceci a permis une économie de 5,2 kg (6,5 %) sur les 80 engagés pour le traitement. L’UF a 
permis également de concentrer par un facteur 43 le volume des effluents pollués. Leur forte 
teneur en hydrocarbures (surfactant + TPH = 77,5 kg dans 694 l) a montré un PCI intéressant 
(cf. § 5.2.2 du chapitre 1), bien que le concentrat ne brûle pas spontanément. Cette propriété 
indique que le concentrat peut être reformulé pour une valorisation énergétique en cimenterie. 
Ces options permettraient de réduire considérablement les coûts de gestion des effluents. Une 
économie sur l’eau utilisée lors des opérations de lavage-rinçage de 80 à 90 % a été réalisée. 
La Figure 78 montre l’évolution de l’abattement de la DCO au cours du traitement 
d’UF des lixiviats de lavage et de rinçage du sol. Pour les raisons évoqués précédemment (cf. 
Figure 75), la DCO abattue est très élevée (~ 97 %) tant que la concentration de LB est 
supérieure à 0,5 %. Cet abattement chute avec la diminution de la concentration de LB qui 
survient lors des opérations de rinçage. A la fin du traitement de rinçage du sol, la DCO des 
lixiviats ultrafiltrés est de l’ordre de 800 mg l-1. Cette valeur trop élevée par rapport à la 
norme de rejet direct dans l’environnement (DCO < 100 mg l-1, arrêté du 2 février 1998) 
oblige à un traitement d’appoint. Quelques options de traitement ont été étudiées et sont 
présentées dans la partie 6.3.1. Cependant, compte-tenu que, d’une part, la DCO est quasi-
exclusivement constituée par le surfactant et d’autre part, que celui-ci est très biodégradable, 
un traitement par biodégradation est très indiqué.  






















Figure 78 : Rétention de la DCO lors du traitement d’ultrafiltration des lixiviats de lavage de 
sol par le surfactant LB. 
 
 5.4. Bilan global des évaluations 
 
 Le bilan de matière pour évaluer le traitement du sol mené sur le site d’Hunédoara est 
présenté sur la Figure 79. On peut faire les constats suivants : 
1) Le lavage par des solutions de surfactant a eu une efficacité modeste sur la mobilisation des 
TPH. En revanche, l’oxydation, a permis d’éliminer efficacement les TPH (environ 0,5 kg de 
persulfate a permis d’éliminer 1 kg de TPH). Néanmoins, à cause de la présence des ions 
carbonates, l’oxydation est demeurée inefficace pour oxyder les HAP. A priori, une 
élimination quasi-totale des TPH du sol peut être atteinte pour une plus longue période de 
traitement (3 à 6 mois). 
2) Les techniques membranaires (UF et NF) peuvent être efficaces pour récupérer rapidement 
les réactifs (surfactant et oxydant) et réutiliser les fluides de traitement. Le persulfate a été 
entièrement récupéré sans modifier le pH de la solution par NF avec un abattement de 54 % 
de la DCO, à 30 bar. L’UF a permis de réduire facilement par un facteur 43 les volumes de 
lixiviats pollués. La faible récupération de surfactant (7,5 %) après filtration sur UF peut être 
sensiblement améliorée par un facteur 5 lorsque la concentration utilisée pour le lavage du sol 
avec LB est réduite de 2 à 0,5 %. Toutefois, cela nécessiterait un traitement plus long, dont la 
durée serait augmentée par un facteur 1,5. Cependant, l’UF ne permet pas un rejet direct dans 
le milieu naturel des perméats issus de la filtration des lixiviats du sol car les valeurs de DCO 
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sont supérieures à la valeur seuil (DCO < 100 mg l-1). Le couplage UF/NF ou le CAP comme 
trains de technologies permettrait d’atteindre ce seuil. Enfin, les outils membranaires (NF et 
UF) ont l’avantage d’être mobiles (poids de l’équipement = 300 kg) avec une faible empreinte 
au sol, etc. 
3) Les coûts opérationnels évalués sur le site d’Hunédoara correspondent plus ou moins à 
ceux du site de Solec Kujawski. Des économies substantielles sur la gestion des effluents ont 
été réalisées grâce à l’UF, lequel a permis de concentrer les lixiviats du sol par un facteur 43 
et de réduire ainsi considérablement le volume des déchets. Enfin, des perméats d’UF de 
bonne qualité (TPH < 2 mg l-1) ont été obtenus et la quantité de TPH réintroduite dans le sol 
est inférieure à 7,5 g, ce qui représente 0,0024 %. 
 
 
Figure 79 : Bilan de matière sur les traitements de sol et des effluents liquides traités par UF. 
 




























































































































































Les coûts opérationnels et les économies
 
Figure 80 : Résumé des coûts opérationnels et des économies (en euros et HT), évalués lors 
des travaux sur le site d’Hunédoara. Les coûts d’investissement, de manutention, de 
gardiennage, d’hébergement, de locations (cabines + toilettes) et de transport ne sont pas pris 
en compte. 
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 5.5. Conclusion 
 
Les résultats obtenus sur le sol d’Hunédoara à l’échelle du terrain ont montré que 
l’oxydation chimique par le persulfate en milieu alcalin est efficace pour éliminer le COT, 
certains TPH et les BTEX : 62 % des TPH et des BTEX ont été extraits du sol, soit 188 kg de 
TPH et 1,4 kg de BTEX. En revanche, le persulfate n’a pas oxydé efficacement les HAP 
fortement présents dans ce matériau (62 kg présents dans les 4 m3 de sol) à cause du transfert 
du pouvoir oxydant du persulfate sur le carbonate; ce dernier étant incapable d’oxyder les 
HAP. Seulement 5 kg ont été extraits du sol à l’issu du lavage avec le surfactant LB. Les 
métaux n’ont pas été extraits significativement à l’exception du fer et du manganèse qui 
étaient très présents. Ces derniers se trouvaient à 257 et 58 kg initialement dans le sol : 71 et 
13,5 kg ont été respectivement mobilisés.  
Les résultats des essais de filtration et d’autres techniques de traitement des effluents 
chargés en polluants ont montré que les techniques membranaires d’UF et de NF permettent 
une réutilisation (rapide, durée de traitement < 2 h) des effluents traités grâce à la récupération 
des réactifs (³ 7,5 %) et jusqu’à 90 à 100 %. En NF, un abattement de la DCO des lixivats 
d’oxydation de 43 (pH 8,5) et 54 % (pH 10,1) à 30 bar et des sels ioniques de 21 et 50 % a été 
obtenu. D’autre part, des membranes céramiques, malgré leur poids plus important, seraient 
sans doute plus indiquées pour éviter un vieillissement prématuré des membranes de NF par 
oxydation. Le traitement direct des lixiviats de lavage par UF a permis d’éliminer 99,8 % des 
TPH. La concentration des TPH dans l’ensemble des solutions réinjectées était en moyenne 
inférieure à 2 mg l-1 (soit 7,5 g au total). Le taux de récupération du surfactant diminue avec 
sa concentration et la concentration des contaminants augmente variant fortement autour de 
0,2 %. La rétention de LB varie entre 10 et 95 % suivant la concentration des solutions 
ultrafiltrées. L’effluent a pu être concentré par un facteur 43 par l’usage de ce seul outil d’UF, 
mais une concentration supplémentaire peut être obtenue par NF. 
Bien que la DCO des perméats d’UF ne soit pas compatible avec un rejet direct dans 
l’environnement, leur traitement par NF, par biodégradation ou sur charbon actif le permet. 
Enfin, la réutilisation et le recyclage des eaux traitées a permis une réduction de 80 à 90 % des 
prélèvements. 




 Ce chapitre a concerné l’oxydation et la mobilisation des hydrocarbures lourds et 
visqueux imprégnant un sol composé à 50 % d’argile type illite ainsi que le traitement des 
lixiviats en vue de réutiliser les solutions traitées.  
Le persulfate de sodium a été sélectionné comme oxydant car il figure parmi les 
oxydants les moins dangereux largement utilisés dans la fertilisation des sols, les produits 
cosmétiques, etc. Le persulfate de sodium est un oxydant lent qui nécessite cependant d’être 
activé. Dans notre étude, nous avons utilisé le carbonate de sodium car il permet d’une part, 
de précipiter de nombreux cations métalliques et d’autre part, de tamponner efficacement le 
milieu à un pH alcalin (pH~10). Par ailleurs, les solutions alcalines par rapport aux solutions 
neutres et/ou acides sont beaucoup plus efficaces pour solubiliser et extraire les 
hydrocarbures. 
Une oxydation partielle a également été effectuée afin de diminuer le coût de 
traitement. Elle permet de former des intermédiaires de réaction capables, par effet cascade, 
de mieux solubiliser les hydrocarbures visqueux récalcitrant au lavage chimique. Ces 
intermédiaires ont une durée de vie estimée à 3 h, avec des TS minimales autour de 35 mN m-
1 maintenues sur une durée de 7 h. 
 Pour l’étape de mobilisation des hydrocarbures, trois types de surfactants ont été 
évalués. Le TX100 est le surfactant qui extrait le plus de TPH avec un rendement d’extraction 
élevé (94,7 %). La LB et le SDS extraient respectivement 2,6 et 4 % de TPH. Bien que très 
efficace, le surfactant TX100 est cependant toxique et dangereux pour l’environnement, 
contrairement au surfactant LB. Par conséquent, ce dernier a été sélectionné pour passer à 
l’échelle supérieure (échelle du terrain).  
 
 Les tests de traitement sur le terrain ont été réalisés sur un volume de 4 m3 de sol. 
Alors que l’oxydation chimique a été éfficace pour éliminer le COT, les BTEX et les TPH, 
elle a été inefficace vis-à-vis des HAP due à la présence des ions carbonates. L’élimination 
des HAP demanderait ainsi une technologie beaucoup plus onéreuse. 
 Les techniques membranaires (UF, NF) sont très efficaces pour la récupération rapide 
(en 2 h) de produits chimiques et de solutions de traitement. Le persulfate a été totalement 
récupéré, sans changement de pH, dans les lixiviats d’oxydation du sol en utilisant la NF. De 
plus, la NF a permis de retenir environ 50 % de la DCO dans les lixiviats d’oxydation en 
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milieu alcalin. L’UF a été très efficace pour concentrer les lixiviats du sol issus du lavage du 
sol avec le surfactant LB et permettre ainsi leur éventuelle conversion enérgétique en 
cimenteries. Bien que de faible taux de récupération aient été obtenus pour la LB (5 et 7,5 % 
en moyenne, au laboratoire et sur le terrain, respectivement), ils peuvent être sensiblement 
améliorés (par un facteur 5) en réduisant la concentration du surfactant LB (passage de 2 à 0,5 
%) lors du lavage du sol. Par ailleurs, des taux de récupération de surfactant élévés (~ 90 %) 
ont été obtenus pour des solutions faiblement concentrées en LB (inférieures à 0,1 %) bien 
que l’on se trouve au dessus de la CMC (4,8´10-4 %). L’UF permet des rétentions de TPH très 
élevées (> 95 %) malgré des solutions peu concentrées en surfactant LB. 
 Néanmoins, l’outil UF ne permet pas un rejet direct dans l’environnement des 
perméats issus de la filtration des lixiviats du sol lavé avec le surfactant car la valeur de DCO 
s’y trouve supérieure à la valeur seuil de rejet (100 ppm). Cependant, sa combinaison avec la 
NF, la sorption sur charbon actif ou le bio-traitement le permettrait. Enfin, la qualité des 
lixiviats traités autorise leur réutilisation, et les facteurs de concentration élevés favorisent le 
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 Les métaux et les métalloïdes sont une classe particulière de contaminants. Les sites 
contaminés proviennent d’activités anthropiques minières, industrielles (métallurgie, 
traitement de surface, etc.) ou militaires. Leur forte réactivité à l’état dissout et colloïdal 
conduit à des interactions fortes, polyformes et complexes avec les colloïdes présents dans le 
milieu naturel (Berthelin et al., 2005). Ces interactions limitent souvent l’efficacité des 
techniques de traitement du sol. Contrairement aux contaminants organiques, les métaux et les 
métalloïdes ne sont pas dégradables et offrent donc moins de possibilités de gestion. Hormis 
quelques éléments (Hg, Se, As, Pb), on peut difficilement les vaporiser pour les extraire.  
 Les principales stratégies pour le traitement de sols contaminés par des métaux sont : 
l’excavation, le confinement physique, la réduction ou l’oxydation, l’inertage par mélange 
avec des liants hydrauliques, l'immobilisation/stabilisation et l’extraction par lavage avec des 
agents chimiques ou microbiens (Adriano et al., 2004; Khan et al., 2004; Rossignol et al., 
2005; Berg et al., 2009). 
 Parmi ces nombreuses techniques, le lavage in-situ de sols est une technique en plein 
développement, qui nécessite pour être économiquement viable la réutilisation des solutions 
de lavage. Les molécules chélatantes (Cotton et Wilkinson, 1988) sont particulièrement 
intéressantes pour l’extraction des métaux en phase aqueuse non acide. Ces molécules 
synthétisées ou extraites du milieu naturel doivent ainsi être récupérées et réutilisées au moins 
plusieurs fois (Mulligan et al., 2001). De nombreux agents chélatants de type amino-
polycarboxylates ont été utilisés pour leur forte capacité complexante vis-à-vis des métaux 
(Peters, 1999; Nowack et al., 2005; Tandy et al., 2004 et 2006; Lestan et al., 2008). Parmi les 
nombreux ligands couramment utilisés, l’acide éthylène diamine tétra-acétique (EDTA) 
demeure l’un des agents chélatants les plus efficaces pour extraire les métaux. Cependant, il a 
été classé cancérigène, mutagène, toxique pour l’homme et persistant dans l’environnement 
(European Chemicals Bureau, 2004). Il peut, en outre, contribuer de manière significative à la 
dispersion et à la dissémination des métaux dans l'environnement (Knepper, 2003). Il est donc 
recommandé que les agents chélatants utilisés soient sélectifs vis-à-vis des métaux, non 
toxiques pour l’environnement, rapidement et fortement biodégradables tout en restant bio-
stables quelques semaines dans des solutions diluées (Peters, 1999; Hong et al., 2002). 
L’acide imino-disuccinique (IDSA) semble être un agent très prometteur du fait de ses 
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propriétés biodégradables et d’innocuité (Kolodynska, 2009; Zhao et al., 2010; Begum et al., 
2012). 
 
 Les publications présentées dans ce mémoire concernent le traitement par lixiviation 
avec des agents chélatants réutilisables, de sols dopés par des métaux divalents. La 
réutilisation des solutions d’extraction grâce à la mise en œuvre de diverses méthodes de 
régénération, constitue la base de ce travail. 
 
 La première publication présente une comparaison de l’extraction des ions métalliques 
Cu2+, Ni2+ et Pb2+ par diverses solutions aqueuses d’agents chélatants réutilisées après 
réaction avec une résine échangeuse d’ions, Amberlite IRC 748. Les résultats ont montré que 
les solutions aqueuses préparées avec l’agent IDSA ont pu conserver leur efficacité 
d'extraction tout au long de leur cycle de réutilisation. Aucune perte d’agent chélatant n’a été 
observée après quatre cycles de traitement du sol et les rendements d’extraction des trois ions 
métalliques se situaient globalement entre 80 et 97 % à pH compris entre 7 et 7,6. 
 
 Dans la deuxième publication, une autre technique de régénération de solutions 
aqueuses d’agents chélatants est étudiée. Elle consiste à utiliser du sulfure de fer (FeS) associé 
à un bullage d’air puis à ajouter du phophate de calcium (Ca3(PO)4) pour faire précipiter les 
métaux mobilisés sous forme de sulfures. Les agents chélatants peuvent ensuite être réutilisés 
pour un nouveau cycle de lavage du sol sans être gênés par le fer contenu dans le sol. 
 Les résultats des expériences en batch ont montré que les solutions aqueuses d’agents 
chélatants gardent leur efficacité de rendement d’extraction des métaux (80 à 90 %) après 
chaque cycle de lavage. La perte des agents chélatants par sorption sur le sol après chaque 
passage est restée stable et faible (10 à 20 %). L’utilisation de sulfure de fer (FeS) à la place 
de sels de sulfures solubles présente deux avantages : 1) la réduction du risque associé à la 
présence de sulfures libres pour les utilisateurs et l'environnement, 2) la non nécessité de 
connaître la quantité de FeS à utiliser pour le dosage du métal. Un lit de FeS permet d’obtenir 
suffisamment de sulfure stable et réactif. Ainsi, l’utilisation de lits de FeS placés dans des 
barrières perméables réactives constitue une perspective à évaluer dans le traitement des eaux 
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 Les objectifs de ce travail étaient  
1) d’étudier la réutilisation de fluides de remédiation de sols contaminés par des 
hydrocarbures (notamment les HAP) et des cations métalliques et  
2) d’étudier et d’améliorer le traitement de sols par des mousses de surfactants ou par 
oxydation et lavage  
en considérant les sols de 2 sites, celui de Solec Kujawski en Pologne et celui d’Hunédoara en 
Roumanie, lesquels ont été sélectionnés dans le cadre du projet TIMBRE. 
 
 La première partie du travail a concerné la mobilisation d’hydrocarbures dans des sols 
historiquement contaminés par des créosotes (chapitre 1) ou des goudrons sidérurgiques 
(chapitre 2). Dans ce cadre, nous avons étudié l’utilisation de mousses de surfactants dans des 
matrices poreuses ou d’oxydants lents en vue de la préparation de résiduels de NAPL très 
chargés, afin d’améliorer la mobilisation de ces hydrocarbures très peu solubles. Nous avons 
comparé différents surfactants et sélectionné des dérivés de la bétaïne pour leurs nombreuses 
propriétés attractives rapportées dans les travaux de lavage in-situ de sols contaminés. 
 Parmi les dérivés de la bétaïne, la LB a été sélectionnée pour y être évaluée et 
comparée lors des deux essais de terrain. A Solec Kujawski, le traitement de sol que nous 
avons évalué consiste à injecter le surfactant sous forme de mousse dans le sol contaminé. 
Ensuite, les phases liquide et gazeuse ont été récupérées et traitées séparément. La phase 
liquide a été traitée par UF et la phase gazeuse sur charbon actif en granule. La séparation par 
UF a eu pour but de concentrer les polluants de manière à favoriser leur recyclage. Il est à 
noter que les mousses de surfactant ont pour avantage de réduire les volumes d’eaux à traiter 
et donc les coûts et les difficultés de gestion. 
 Nous avons constaté que la LB a une capacité extractante des TPH limitée, autour de 
800 mg l-1, quelle que soit la teneur en TPH dans le sol. En outre, nous avons constaté que la 
mousse de LB permettait d’extraire 3 à 4 fois plus de HAP dans la phase gazeuse, ce qui 




 A Hunédoara, une oxydation partielle et lente a été réalisée afin d’augmenter la 
perméabilité à l’eau du sol et ainsi mieux mobiliser les TPH présents à forte teneur dans le 
sol. L’oxydant lent a permis de fragmenter les hydrocarbures lourds en composés moins 
visqueux et aux propriétés tensio-actives intéressantes pour augmenter la solubilisation du 
résiduel. Ces surfactants sont des intermédiaires de réaction ayant une durée de vie d’environ 
4 h. Ensuite un lavage avec la LB en milieu alcalin a été réalisé pour extraire les TPH. Les 
résultats obtenus sur le sol d’Hunédoara ont montré que l’oxydation chimique par le 
persulfate en milieu alcalin a été efficace pour éliminer le COT, certains TPH et les BTEX : 
62 % des TPH et des BTEX ont été extraits du sol. En revanche, le persulfate n’a pas oxydé 
efficacement les HAP fortement présents dans ce matériau à cause du transfert du pouvoir 
oxydant du persulfate au carbonate qui a servi à tamponner le pH. 
 Parmi les techniques étudiées pour régénérer les fluides de remédiation, les 
membranes d’UF ont montré des atouts décisifs tels que la préservation intégrale des 
propriétés des fluides traités, la faible dépendance de la séparation selon la nature du 
surfactant, le non ajustement du pH, la compacité et l’autonomie de l’installation. Bien qu’une 
modeste récupération de surfactant d’environ 8 % ait été obtenue en utilisant des solutions de 
lavage à 2 %, nous avons montré que la concentration optimale en surfactant se situe autour 
de 0,5 % et qu’elle permet une récupération de surfactant supérieure à 20 %. La transmission 
du surfactant dépendant donc de sa concentration, il serait donc intéressant de travailler en 
milieu dilué d’où l’intérêt d’utiliser les eaux de nappe. 
 Par ailleurs, les solutions ont pu être traitées avec des facteurs de concentration entre 
20 et 60, en améliorant le facteur de concentration à l’aide d’une pré-oxydation avec du 
permanganate. L’outil UF nous a également permis de répondre aux questions sur le 
comportement des solutions micellaires en fonction des concentrations surfactants/polluants. 
En effet, nous avons pu obtenir une transmission quasi-complète (90 %) du surfactant bien 
que sa concentration soit largement au delà de la CMC. La taille des microémulsions et des 
micelles changent en fonction de la concentration en surfactant et en polluant, expliquant le 
phénomène singulier qui a été observé. 
 Enfin, l’UF ne permet pas, toutefois, un rejet direct dans le milieu naturel des perméats 
issus de la filtration des lixiviats du sol car les valeurs seuils de rejet ne sont pas atteintes 
(DCO > 100 ppm). Par conséquent, diverses alternatives comme le couplage UF/NF, la 
sorption sur CAP ou la biodégradation ont été étudiées. Nous avons montré qu’il est possible 
de récupérer des oxydants lents comme le persulfate tout en enlevant une fraction notable de 
la DCO avec la NF. Ces différentes techniques ont été évaluées sur le terrain dans des 
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conditions réelles lors de séjours de six semaines. Ces évaluations ont permis de dresser des 
bilans qui indiquent que si les économies compensent les coûts opérationnels de traitement, en 
revanche, il apparaît assez peu intéressant de chercher à réutiliser ces fluides de remédiation à 
cause des coûts d’investissement considérables (Figure 81). Il serait donc plus intéressant de 
se tourner vers des méthodes moins onéreuses comme l’atténuation naturelle dynamisée ou 
stimulée et d’utiliser les ressources naturelles locales environnantes dans une stratégie de 
recyclage des matériaux pollués. Enfin, l’oxydation chimique ou l’inertage constitueraient au 
final de meilleures alternatives d’élimination des « zones sources » de la pollution en 





























Figure 81 : Coûts globaux évalués lors des travaux réalisés sur les sites d’Hunédoara et de 
Solec Kujawski. 
 
 La deuxième partie du travail a porté sur la réutilisation de solutions diluées d’agents 
chélatants de la famille des polyaminocarboxylates pour extraire puis précipiter des cations 
métalliques divalents (chapitre 3). Les agents chélatants ont été évalués par rapport à leur 
capacité d’extraction, leur sorption au cours des différentes étapes de traitement du sol et des 
lixiviats, ainsi qu’à leur réactivité dans l’étape de régénération. Les ligands IDSA et EDTA se 
sont avérés particulièrement adaptés. Deux modes de régénération des agents chélatants ont 
été évalués : l’échange de ligands qui utilise une résine chélatante cationique l’Amberlite 
IRC748 ou le sulfure de fer(II). Chacune a des avantages et des inconvénients : la résine 
échangeuse de cations réagit trop lentement avec des métaux inertes comme le Ni(II) et peut 
être facilement empoisonnée par des métaux trivalents, lesquels sont souvent très présents 
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dans les sols. Le procédé qui utilise FeS repose quant à lui, sur une réaction équilibrée qui 
combine échange de ligands et précipitation. Le volume de déchets est donc plus important 
puisque ce procédé nécessite un excès de FeS. De plus, la réutilisation des déchets produits 
est moins évidente qu’avec les résines. Néanmoins, contrairement aux résines chélatantes, il 
n’est pas sensible à la présence de fer(III). 
 
 Le travail réalisé au cours de cette thèse a contribué à apporter des connaissances sur 
le traitement de sols contaminés par des HAP et des cations métalliques avec des fluides 
réutilisables, à la fois sur les plans scientifique et méthodologique. Sur le plan 
méthodologique, les recherches effectuées montrent la pertinence de travailler directement 
avec le sol prélevé sur le site (plutôt que de travailler avec un sol pollué reconstitué) et la 
nécessité de faire la démonstration de la faisabilité des technologies proposées à une échelle 
supérieure à celle du laboratoire, voire à l’échelle du terrain. En effet, les résultats de 
traitement de sols artificiellement contaminés, qui constituent malgré tout la plus grande 
partie des travaux publiés, sont souvent éloignés de ceux obtenus avec un sol portant une 
contamination ancienne. Toutefois, l’étude de l’efficacité du traitement d’un sol par lavage 
avec une solution liquide ou une mousse de surfactant sur un site réellement pollé est difficile 
en raison de la complexité du sol, de son hétérogénéité et de la variabilité et multiplicité des 
facteurs qui peuvent avoir une influence sur le traitement. Sur le plan des résultats 
scientifiques, nous avons pu expliquer et hiérarchiser l’influence des paramètres opératoires 
sur l’efficacité de lavage avec des fluides réutilisables et ainsi donner des lignes directrices 
pour le choix du surfactant, de l’oxydant et de l’outil UF en fonction du milieu à traiter. 
 Enfin, ce travail offre des perspectives pour approfondir les connaissances sur le 
lavage de sols pollués avec des fluides réutilisables. Nous proposons les quelques pistes 
suivantes : 
 
- Poursuivre l’investigation sur l’influence des différents facteurs limitants : 
Nos résultats mériteraient d’être encore affinés en utilisant d’autres dérivés zwitterioniques de 
surfactants ou même des assemblages de surfactants pour extraire plus efficacement les 
polluants du sol. Les bilans de matière peuvent être réalisés en étudiant aussi la phase 
gazeuse, ce qui permettrait de mieux expliquer la variabilité de l’efficacité du lavage en 




- Appliquer le lavage avec les mousses de surfactants dans le cas d’autres polluants 
persistants : 
Notre approche avec les mousses pourrait être étendue à de nombreux autres polluants 
persistants comme par exemple les polluants chlorés qui sont plus difficiles à traiter que les 
HAP. Une étude est d’ailleurs actuellement en cours  au sein de l’équipe NCM dans le cadre 
du projet SILPHES. Celui-ci vise à utiliser les mousses (i) pour mobiliser des NAPL chlorés 
en zone source et (ii) comme vecteurs de réactifs (hydrogène, nanoparticules de Fer 
zérovalent ou nutriments) en zone panache. 
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ADAM Polyacrylate de diméthyle aminoéthyle 
ADEME Agence de l'environnement et de la maîtrise de l'énergie 
AF Acides fulviques 
AFNOR Association française de normalisation 
AH Acides humiques 
ANT Anthracène 
ANOVA Analyse de la variance 
BAN Benzo(a)anthracène 
BAP Benzo(a)pyrène 
BBF Benzo(b) fluoranthène 
B (g,h,i) P Benzo(g,h,i)perylène 
BKF Benzo(k) fluoranthène 
BRGM Bureau de recherche géologique et minière 
BTEX Benzène toluène éthyle-benzène et xylènes 
CB Cocamidopropyle bétaïne 
CHS Cocamidopropyle hydroxysultaine 
CI Carbone inorganique 
CLHP Chromatographie liquide à haute pression 
CMC Concentration micellaire critique 
COD Carbone organique dissous 
CONV Composés organiques non volatils 
COSV Composés organiques semi volatils 
COT Carbone organique total 
COV Composés organiques volatils 
CPG Chromatographie en phase gazeuse 
CRY Chrysène 
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CTAB Bromure de céthyle triméthyle ammonium 
DB(a,h)AN Dibenzo(a,h)anthracène 
DBO Demande biochimique en oxygène 
DCO Demande chimique en oxygène 
DNAPL Dense non-aqueous phase liquid 
DSQ Dual-stage quadrupole 
DT Distillation 
DTU Université technique de Danemark 
EC Echantillon composite 
ED Eau déminéralisée 
EDTA Acide éthylène diamine tétra-acétique 
EOR Enhanced oil recovery 
FLR Fluoranthène 
FLU Fluorène 
Grad_P Gradient de pression 
HAP Hydrocarbures aromatiques polycycliques 
HT Hors taxes 
ICP-OES Spectrométrie par torche à plasma 
IDSA Acide imino-disuccinique 
I(1,2,3-cd)PYR Indéno(1,2,3-cd) pyrène 
IP Indice phénol 
ISCO In-situ chemical oxidation 
ITRC Interstate technology and regulatory council 
LB Lauryle bétaïne 
LNAPL Light non-aqueous phase liquid 
MES Matières en suspensions 
MO Matière organique 
MTBE Méthyle tertio-butyle éther 
NAPL Non-aqueous phase liquid 
NF Nanofiltration 
NPN Naphtalène 
NR Norme Roumaine 
PA Potentiel d’acidité 
Liste des abréviations et des symboles 
 200 
PES Polyéther sulfone 
PCI Pouvoir calorifique interne 
PCP Penta-chloro phénol 
PHE Phénanthrène 
PN Potentiel de neutralisation 
POP Polluants organiques persistants 
PTM Pression transmembranaire 
PTV Programmed temperature vaporisation 
PYR Pyrène 
RPN Ratio du potentiel de neutralisation 
SC Seuil de coupure 
SCP Spectroscopie par corrélation de photons 
SDS Dodécyl sulfate de sodium 
SEAR Surfactant enhanced aquifer remediation 
STEP Station d’épuration 
TPH Total petroleum hydrocarbons 
TS Tension de surface 
TX100 TritonX100 
UF Ultrafiltration 
UFC Université de Franche-Comté 
US EPA United states environmental protection agency 
UTCB Université technique d’ingénieurs civils de Bucarest 
ZNS Zone non saturée 
ZS Zone saturée 
 




K Conductivité hydraulique du sol (cm s-1) 
gH Gradient hydraulique 
rsol Masse volumique du sol (g cm
-3 ou kg l-1) 
reau Masse volumique de l’eau (g cm
-3 ou kg l-1) 
g Accélération gravitationnelle (m s-2) 
heau Viscosité de l’eau (= 1 mPa.s à 20 °C) 
h Viscosité dynamique de la solution (mPa.s) 
fsol Porosité du sol  
d10 Taille correspondant à la valeur seuil de la partie la plus faible pour laquelle on obtient 
une fraction volumique du sol égale à 10 % 
s Conductivité ionique (mS cm-1) 
Vcy Volume du cylindre (cm
3) 
Vp Volume poreux accéssible à l’eau (cm
3) 
Kow Coefficient de partage octanol/eau 
D Coefficient de diffusion d’une particule (m2 s-1) 
k Constante de Boltzmann (= 1,38 × 10-23 m2 kg s-2 K-1) 
T Température (K) 
ζ Potentiel zêta (mV) 
UE Mobilité electrophorétique (m
2 V-1 s-1) 
e Constante diélectrique du milieu (C V-1 m-1) 
f(krp) Fonction de Henry 
kl Constante cinétique apparente de désorption des fractions lentement mobilisable  
(PV-1) 
kr Constante cinétique apparente de désorption des fractions rapidement mobilisable (PV
-
1) 
a Fraction d’hydrocarbures mobilisée dans la phase liquide 
1-a Fraction d’hydrocarbures mobilisée dans la phase gazeuse 
q Fraction d’hydrocarbures les plus mobiles 
1-q Fraction d’hydrocarbures les moins mobiles 
Æcol Diamètre interne de la colonne (cm) 
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Æ Diamètre de canalisation (cm) 
h Hauteur (m) 
l Largeur (m) 
L Longueur (m) 
t Temps de demi-vie (h) 
Fq Facteur qualité de la mousse de surfactant (%) 
msol Masse du sol (g) 
Jw Flux de l’eau pure (m s
-1) 
Jv Flux de perméat (m s
-1) 
Re Nombre de Reynolds  
S Surface (m2) 
Sm Surface de la membrane (m
2) 
Dt Temps nécessaire pour récupérer une masse mp de perméat (s) 
R Taux de rétention  
T Taux de transmission 
Cp Concentration dans le perméat (g l
-1) 
Q Débit d’une pompe (m3 h-1) 
Ca Concentration dans l’alimentation (g l
-1) 
Kp Constante de partage 
Vtang Vitesse tangentielle (m s
-1) 
P Perméabilité (m s-1 bar-1) 
PV Nombre de volume poreux 
dH Diamètre hydrodynamique  
h
L
 Rendement d’extraction des hydrocarbures dans la phase aqueuse de la mousse (%) 
DrH° Enthalpie de réaction (J mol
-1) 
[I]t Concentration de l’intermédiaire formé (le surfactant) à l’instant t (mg l
-1) 
[A]0 Concentration initiale du précurseur de l’intermédiaire réactionnel (mg l
-1) 
k1 Constante de vitesse de formation de l’espèce intermédiaire (h
-1) 
k2 Constante de vitesse de disparition de l’espèce intermédiaire (h
-1) 
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Annexe 3. Classification des procédés baro-membranaires en fonction de la taille de pores et 


































0,1 à 5 bar 0,5-9 bar 4 à 20 bar 
³ 20 bar 
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Annexe 4. Concentration des HAP mesurés dans les sols S1 (a) et S2 (b) en fonction de la 
profondeur dans le sol (données fournies par OmegaTech Ramboll en 2010). Valeur seuil de 
réutilisation (domaine public) = 20 mg de HAP totaux par kilogramme de sol. 





































































Annexe 5. Concentration des alkylphénols dans les sols S1(a) et S2(b) en fonction de la 
profondeur dans le sol (données fournies par OmegaTech Ramboll en 2010). Valeur seuil de 
réutilisation (domaine public) = 0,5 mg d’alkylphénols totaux par kilogramme de sol. 



































































Annexe 6. Concentration des BTEX dans les échantillons de sols S1 (a) et S2 (b) à différentes 
profondeurs dans le sol (données fournies par la société OmegaTech Ramboll en 2010) sur le 
site de solec kujawski. Valeur seuil de réutilisation (domaine public) = 1 mg de BTEX totaux 
par kilogramme de sol. 
 













































Annexe 7. Concentration des HAP dans les échantillons d’eaux souterraines (données 












































Concentration des BTEX dans les échantillons d’eaux souterraines (données fournies par 





























Annexe 8. Valeurs seuils des différents polluants organiques pour une réutilisation de sols et 








sur les eaux souterraines 
(mg l-1) 



























2-méthyle phénol (crésol) 
3- méthyle phénol (crésol) 
4- méthyle phénol (crésol) 
4-éthyle phénol 
2-Cl 5-méthyle phénol 
4-Cl 2-méthyle phénol 
4-Cl 3-méthyle phénol 






























































































Annexe 9. Concentration des métaux (mg kg-1) dans les échantillons de sols S1 et S2 en 












































































































Concentration des métaux (mg l-1) dans les échantillons d’eaux souterraines prélevés sur le site 










































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Annexe 11. Références des réactifs utilisés. 
 
 Nom Fournisseur Description 
Acides 
Acide chlorhydrique Fisher Scientific 37 % 
Acide nitrique Alfa Aesar ACS 68.0-70 % 




ADAM - - 
Alizarine Merck pH 5,0 - 7,4 
Bicarbonate de sodium Prolabo R.P Normapur AR 
Bleu de méthylène Fisher Scientific - 
Carbonate de sodium Prolabo R.P Normapur AR 
Chlorure d’aluminium Alfa Aaesar Anhydre, + 99 % 





Sigma Aldrich ACS reagent, + 98 % 
Florisil Macherey Nagel 60-100 mesh 
Iodure de Potassium Fisher Scientific 
Laboratory reagent 
grade 
Nitrate de cobalt Prolabo Pur cristallisé 
Sulfate de sodium anhydre Fisher Scientific ≥ 95 %, purity 
Sodium Thiosulfate anhydre Janssen Chimica Hygroscopic 
Thiocyanate d’ammonium Prolabo purifié 
Bases 
Dihydrate de 
dichloroisocyanurate de sodium 
GEH group 81 % (min) 
Soude Fisher Scientific ≥ 97 % purity 
Oxydants 
Permanganate de potassium Alfa Aesar ACS 99 % min 
Persulfate de sodium Fisher Scientific 99 % 
Peroxyde d’oxygène Alfa Aesar ACS, ISO 30 % 
Solvants organiques 
Acétate d’éthyle Carlo Erba ACS, for analysis 
Chloroforme Acros Organics + 99 %, extra pure 
Ethanol Acros Organics 95 %, UV/VIS grade 
Méthanol Fisher Scientific 
99,9 % min by GC 
HPLC grade 
MTBE Fluka analytical 
³ 98 %, GC analysis 
N-hexane Fisher Scientific 
99,5 % min purity, 
GC analysis grade 
Toluène Fisher Scientific 
99,9 % purity, 
Analytical Grade 
Surfactants 













Euroquat CF (40 %) 
 
Sodium Dodécyl Sulfate 
KAO corporation 
SA 










Annexe 12. Dosage par chromatographie liquide à haute pression. 
 
 
 Le dosage du surfactant CHS a été réalisé par chromatographie liquide à haute 
pression (CLHP) (appareil Ultimate 3000, Dionex, France) équipée d’un détecteur 
spectrophotométrique Uv-Vis à barrettes de diodes (DAD). Nous avons travaillé avec une 
colonne C18 (Acclaim®120, 150 mm ´ 2,1 mm; 0,12 mm; Dionex, France) à une pression de 
264 bar. La longueur d’onde a été fixée aux alentours de 220 nm. Une droite d’étalonnage a 
été tracée à l’aide de 4 solutions étalons de CHS à 0,2, 0,5, 1 et 2 % en masse. La séparation 
de CHS est assurée par une colonne C18, à l'aide d'un mélange constitué de méthanol/ED 
(90/10 en volume). L'élution est réalisée en condition isocratique avec un débit de 0,3 ml min-
1. La limite de détection est de 0,1 g l-1. 
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Annexe 13. Modélisation mathématique de l’extraction des hydrocarbures. 
 
Les hydrocarbures hydrophobes (qui constituent une bonne fraction des TPH) se concentrent 
dans les milieux de faible polarité (micelles, phase apolaire des émulsions (huile dans l’eau, 
gaz dans l’eau). Dans le cas des mousses, ces contaminants hydrophobes se concentrent plus 
spécifiquement dans l’interface hydrophobe constituée par les queues de surfactant, et dans la 
phase gazeuse. Toutefois, dans nos conditions expérimentales, leur concentration dans la 
phase mobile qu’est la mousse, est bien plus faible que celle du surfactant. Le modèle décrit 
ci-dessous a été élaboré sur la base de cette hypothèse. Dans ce cas, la solubilisation des TPH 
peut être définie par une constante K décrite dans l’Eq. 1: 





     (1) 
TPHs désigne la concentration des hydrocarbures solubilisés dans les agrégats de surfactants, 
TPHu la concentration des hydrocarbures solubilisés dans l’eau et Cs la concentration totale du 
surfactant. 
 A l'équilibre thermodynamique, le coefficient de partage des hydrocarbures entre les 
phases gazeuse et liquide est défini par : 








=F     (2) 
où XGTPH et X
L
TPH désignent les fractions molaires à l’équilibre des hydrocarbures dans les 
phases gazeuse et liquides, respectivement. 
 Par ailleurs, en supposant que la loi de Henry est suivie, la pression partielle des 
hydrocarbures dans la phase gazeuse est : 
      uTPH TPHHP =     (3) 
où H désigne la constante de Henry des hydrocarbures à une température donnée. 
 On peut encore réécrire PTPH suivant la loi de Dalton qui énonce que dans le cas des 
gaz parfaits, la pression partielle et la pression totale sont reliées par l’intermédiaire de la 
fraction molaire (XGTPH) : 
      PP GTPHTPH C=     (4)  
En combinant les Eqs. 3 et 4 et en les substituant dans l’Eq. 1, on obtient : 
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    (5)  
où Ctot représente la concentration totale de tous les constituants dans la phase liquide. 

































=  (6)  
où nGTPH et n
L
TPH désignent les quantités molaires de TPH extraits, respectivement, en phases 
gazeuse et liquide, et CGw la concentration de l’eau dans la phase gazeuse. H et K sont des 
constantes spécifiques aux hydrocarbures ciblés et Fq la fraction de gaz dans la mousse de 
surfactant. 
 Par ailleurs, l’Eq. 6 montre que, d’une part, les valeurs élevées de Fq et H, et une faible 
pression permettent d’augmenter la fraction des hydrocarbures dans la phase gazeuse. De 
plus, l’augmentation de la quantité d’eau dans la phase gazeuse favorise l’extraction des 
hydrocarbures dans cette phase gazeuse, ce qui se rapprocherait donc du phénomène 
d’extraction à la vapeur. D’autre part, les valeurs élevées de Cs et K donneraient une 
diminution de la fraction des hydrocarbures dans la phase gazeuse.  
 
 En considérant, le bilan matière sur les TPH dans la colonne, on peut écrire:  
 
   abs,TPHpore,TPHads,TPHtot,TPH
nnnn ++=
    (7) 
 
où nTPH,tot désigne la quantité molaire des hydrocarbures présents dans le sol, nTPH,ads, nTPH,pore 
et nTPH,abs sont les quantités molaires d’hydrocarbures contenus dans le sol sous les formes 






Figure A. Les différentes formes physiques des hydrocarbures contenus dans le sol. 
(Volkering et al., 1997). A : particule solide; B : film liquide; C : adsorbé sur le sol; D : 
absorbé dans le sol; E : présent dans les macropores du sol; F: présent dans les micropores du 
sol. 
 
La quantité des hydrocarbures mobilisables contenue dans le sol, notée nTPH,tot_m est 
définie par l’égalité : 
   pore,TPHads,TPHm_tot,TPH
nnn +=
   (8)  
Les constituants en équilibre dans chaque phase sont quantifiés en considérant que le bilan 
global sur le système est décrit par : 
    GLM +=      (9)  
où M désigne le débit molaire total dans la mousse tandis que L et V sont les débits molaires 
totaux présents respectivement dans ses phases liquide et gazeuse.  
 





¾®¾   et   MkSpore TPHTPH l¾®¾  
où TPHS et TPHM désignent respectivement les concentrations des hydrocarbures dans le sol 
et la mousse. kr et kl désignent respectivement les constantes cinétiques à l’extraction des 
TPH adsorbés sur la surface (extraction rapide) et à l’extraction des TPH depuis les pores des 
particules de sol (extraction lente). En supposant que les vitesses d’extraction sont 
proportionnelles aux quantités molaires des hydrocarbures extractibles et en tenant compte 
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que le nombre de volumes poreux injectés (PV) est proportionnel à la durée d’injection de la 
mousse, la concentration de TPH mobilisés dans la colonne est exprimée par l’Eq. 10 : 
 




tot --+-= exp1exp)( 0, qq     (10)  
où TPHStot,0 et TPH
S
tot sont respectivement la concentration en hydrocarbures dans le sol avant 
traitement et après injection, sous la forme de mousse, n PV de solution de surfactant, et q est 
la fraction qui correspond aux hydrocarbures les plus mobiles contenus dans le sol. 
 
 Le rendement d’extraction des TPH durant le processus d’extraction par les mousses 
est calculé comme suit :  












=h     (11) 
 Cependant, suite à la déstabilisation soudaine de la mousse, on obtient une répartition 
des hydrocarbures mobilisés entre les phases liquide et gazeuse. Cette répartition s’écrit 
donc : 
    (%)(%)(%) GLM hhh +=        (12) 
 
En combinant les Eqs. 10-12, on obtient : 
 
( ) ( ) ( )( )[ ]PVkexp1PVkexp1100(%) sr
L
--+--= qqah
  (13) 
où a est la fraction d’hydrocarbures mobilisée dans la phase liquide de la mousse. La valeur 
de a peut être obtenue à partir du bilan de matière à la fin du traitement. 
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Annexe 16. Mesure du pouvoir calorifique des solutions concentrées d’UF. 
 
 Ces mesures ont été réalisées dans une bombe calorimétrique (modèle C1.8, IKA 
Wercke GmbH & Co.) avec un calibrage à l’éthanol 95 % (qualité GC, 95 %, Fisher 
Scientific). Pour réaliser ces mesures, un litre d’ED est placée dans une enceinte thermostatée. 
Dans le module (0,5 l de volume) de la bombe calorimétrique, on y prépare une mèche qui 
sert d’étincelle à la détonation pour la combustion. Une fois la mèche et l’échantillon placés 
dans le creuset, le module est hermétiquement fermé et 16 bar de dioxygène y sont injectés. 
Un thermomètre de précision est placé dans l’enceinte sous agitation magnétique. 
La température initiale dans l’enceinte est tout d’abord mesurée. La mise à feu est ensuite 
déclenchée. Enfin, on note la température finale dans l’enceinte lorsque celle-ci est devenue 
constante. 
 Le PCI est calculé suivant l’équation ci-dessous :  
 







     
 
où meau désigne la masse de l’eau (exprimé en kg), Cp,eau la chaleur spécifique de l’eau (j kg
-1 
°C-1), ΔT la température différentielle et meau la masse de l’échantillon (kg). 
 
Par ailleurs, les effluents n’étant pas directement inflammables, c’est leur mélange avec 50 % 
d’éthanol (95 %) qui a été évalué. 
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Annexe 17. Valeurs limites d’alerte et d’intervention fixées pour les sols pollués par des 












Aluminium 250 500 - 
Arsenic 25 50 - 
Cadmium 5 10 2 
Chrome 300 600 150 
Cuivre 250 500 100 
Fer 50000 100000 - 
Manganèse 2000 4000 - 
Nickel 200 500 50 
Plomb 250 1000 100 
Zinc 700 1500 300 
HAP-totaux 25 150 - 
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Annexe 18. Paramètres physico-chimiques des échantillons de sols E provenant du site 
d’Hunédoara. 
 
Echantillons de sols E1 E2 E3 E4 E5 E6 E7 
COT (g kg-1) 130 88 169 91 150 290 100 









2,7 31,7 23,4 17,3 20,9 10 10,4 
Cl- 
(g kg-1) 
0,11 0,18 0,11 0,2 0,3 0,65 0,18 
Sulfures 
(g kg-1) 




11,8 11,5 2,3 2,9 10,8 19,3 10,5 
Na+ 
(g kg-1) 
0,65 0,6 0,7 0,18 0,3 2,5 0,6 
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Annexe 19a. Concentration (mg kg-1) des métaux présents dans les échantillons de sols E du 
site d’Hunédoara. Chrome* : Teneur en chrome total. 
Echantillons de 
sols 










Aluminium 18296 12328 4420 4959 11153 23677 11838 250 500 
Arsenic 61,2 980 58 27,6 231 47,5 129 25 50 
Baryum 372 311 55 117 368 168 524 Inc Inc 
Cadmium 5,93 10,6 4,78 6,44 14,3 5,55 7,02 5 10 
Chrome* 125 125 122 139 53,4 78,3 64,3 300 600 
Cuivre 124 259 101 260 197 150 275 250 500 
Fer 88693 163900 75669 212380 183723 85799 190520 50000 100000 
Manganèse 3116 5807 907 1619 6695 3991 7518 2000 4000 
Nickel 48,6 51,8 50,6 42,9 35,7 49,3 42 200 500 
Plomb 316 479 705 522 391 159 254 250 1000 
Zinc 728 1100 180 497 1000 1035 1599 700 1500 
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Annexe 20. Détermination des potentiels PN et PA. 
 
Le potentiel PN (exprimé en quantité d’H+/kg de sol) est déterminé à partir du rapport de 






A B )()()()( ´-´
=  
 
Où c(HCl) représente la concentration de HCl (mol l-1), VA(HCl) le volume de HCl ajouté 
(VA, t = 0 + VA, t = 22 h) (ml), c(NaOH) la concentration de NaOH (mol l
-1), VB(NaOH) le volume 
de NaOH ajouté pour le dosage (ml) et Mr la masse non séché de la prise d’essai (g). 
 
Le potentiel PA (exprimé en quantité d’H+/kg de sol) est déterminé à partir de l’équivalence 
suivante : 
PA = 0,625 ´ fraction (%) de sulfure totaux 
0,625 représente le facteur de conversion (cf. norme CEN/TC 292 pr EN 15875). 
 
 
Valeurs de hauteur de sols obtenues lors d’un test d’oxydation. msol(N3) = 10 g; Hauteur 
(pour 100 cm3 d’eau) = 14,4 cm; Volume-initial (sol) = 4,86 cm3. [H2O2] = 11,7 M (solution à 
30 %). 
Volume de H2O2 
ajouté (cm3) 
Hauteur de sol 
déplacé (cm) 
Volume de sol 
déplacé (cm3) 
0 0 0 
0,5 1 6,94 
1 1,5 10,4 
2 2,4 16,6 
5 2,7 18,75 
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Annexe 21. Valeurs limites des rejets en industrie de traitement de surface. 
 
Métaux Rejet direct  ou raccordé / ppm Condition sur le flux (f)
Ag 0.5 Si f > 1 g / j
Al 5 Si f > 10 g / j
As 0.1 Si f > 0.2 g / j
Cd 0.2 -
CrVI 0.1 -
CrIII 2 Si f > 4 g / j
Cu 2 Si f > 4 g / j
Fe 5 Si f > 10 g / j
Hg 0.05 -
Ni 2 Si f > 4 g / j
Pb 0.5 -
Sn 2 Si f > 4 g / j









Annexe 23. Concentration en HAP et BTEX dans le sol à différentes étapes du traitement sur 






































































































































































Annexe 24. Conductivité ionique (s) et pH en fonction de la PTM. 





























Rétention des surfactants anioniques en fonction de la PTM. (▲): effluent d’oxydation du sol 
à pH 10,1; (■):effluent d’oxydation du sol à pH 8,5. [SDSéq, pH 10,1] alim=1,06´10
-5 M; 








 Ce mémoire présente une étude physico-
chimique sur la réutilisation des fluides de 
mobilisation pour le traitement de sols 
contaminés. Cette recherche a été menée afin 
d’étudier l’efficacité de cette réutilisation et 
d’évaluer la réduction des coûts opérationnels et 
des impacts environnementaux. 
 La première partie de ce travail est consacrée 
au traitement d’hydrocarbures lourds issus de 
créosote ou de goudrons dans des sols 
moyennement à fortement contaminés. Plusieurs 
stratégies ont été développées et évaluées tant 
pour la réutilisation et l’optimisation d’agents 
chimiques que pour l’efficacité du fluide de 
lavage. L’étude du mécanisme d’oxydation des 
hydrocarbures avec du persulfate a permis 
d’entrevoir la possibilité de réactions en 
cascades. Les procédés membranaires d’ultra- et 
de nano-filtration se sont révélés particulièrement 
attractifs car préservant l’activité des fluides de 
traitement après utilisation; Des mesures ont 
permis d’optimiser à la fois la récupération des 
substances actives et l’abattement des 
contaminants. L’étude du mécanisme de 
mobilisation des hydrocarbures par des mousses 
de surfactant a montré que les hydrocarbures 
lourds sont majoritairement extraits dans la phase 
gazeuse de l’émulsion eau-air. Ces différentes 
stratégies ont été évaluées au cours de campagnes 
de terrain. 
 La deuxième partie concerne la réutilisation 
de solutions diluées d’agents chélatants pour 
extraire, puis immobiliser des cations métalliques 
divalents. Plusieurs agents chélatants de la 
famille des polyaminocarboxylates ont été 
évalués. La régénération des ligands à partir de 
résines chélatantes ou de FeS a été évaluée à 





sol, hydrocarbures, métaux, traitement in-situ, zone non saturée, mousse de surfactants, NAPL, membranes, 







 This thesis presents a physico-chemical study 
devoted to the reuse of remediation fluids for 
contaminated soil treatment. The aim of this 
research project was to study the reuse efficiency 
and to evaluate the reduction of operational costs 
and environmental impacts.  
 The first part was focused on the treatment of 
moderately to highly contaminated soils by 
heavy hydrocarbons from creosote or tar. Several 
strategies have been developed and evaluated for 
reuse and optimization of chemical agents. The 
oxidation mechanism of hydrocarbons with 
persulphate highlights possible cascade reactions. 
Ultra- and nanofiltration processes were 
particularly attractive for activity safe of used 
treatment fluids; Measurements have been 
optimized for both active substances recovery 
and contaminants reduction. The study of 
hydrocarbons mobilization mechanism by 
surfactant foams showed that the heavier 
hydrocarbons are mainly extracted into gaseous 
phase of water-air emulsion. The different 
strategies were evaluated during field campaigns.  
 The second part deals with the reuse of 
chelating agents dilute solutions to extract and 
then immobilize divalent metal cations. Several 
chelating agents of polyaminocarboxylates 
family were evaluated. Regeneration of ligands 
from chelating resins or FeS was evaluated for 






soil, hydrocarbons, metals, in-situ treatment, vadose zone, surfactant foams, NAPL, membrane, recycling, 
remediation fluids. 
